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O emprego de resíduos agroindustriais como adsorventes, vem sendo avaliado como 
alternativa de tratamento de efluentes têxteis, principalmente para remoção da cor. No 
entanto, são requeridas soluções para o destino adequado do adsorvente após a sorção 
do composto orgânico. Desta forma, os Processos Oxidativos Avançados (POA), 
surgem como uma alternativa de destinação limpa dos resíduos sólidos contendo 
composto orgânico.  Este trabalho visa avaliar a eficiência no tratamento da degradação 
de biomassa de levedura seca, biossorvente proveniente do resíduo da indústria 
sucroalcooleira, após a sorção de corante têxtil reativo azul de metileno, via tratamentos 
foto-Fenton e fotocatálise heterogênea (fotocatálise e fotoeletrocatálise), utilizando 
como catalisador óxido nanotubular de dióxido de titânio (TiO2). O estudo foi realizado 
com três biomassas de levedura, a Biomassa de Levedura Lavada (BLL), Biomassa de 
Levedura in natura (BL) e Biomassa de Levedura após a sorção do corante reativo azul 
de metileno (BLS). Inicialmente foi feito a lavagem da BL, com água destilada para 
retirada do resíduo solúvel, a fim de quantificar a redução de massa e mineralização 
apenas da fração sólida. Os estudos de otimização das melhores condições de 
degradação e mineralização da matéria orgânica foram obtidos com a BLL. No processo 
foto-Fenton, a condição otimizada foi 2.500 mg L
-1




 e 100 
mg de massa de biomassa, com adição sequencial de H2O2 durante o processo de 
degradação, em intervalos de 15 min, ao longo de 2 horas de tratamento, com percentual 
de mineralização em torno de 45% e destruição da biomassa degradada (lisadas). 
Enquanto que na fotocatálise heterogênea, embora não se tenha evidências de uma lise 
celular, o tratamento fotocatalítico mostrou ser mais eficiente na redução da carga 
orgânica da BLL e BL em comparação com o tratamento via fotoeletrocatálise, com 
porcentagem de redução de massa em torno de 46,5% após 4 horas de tratamento. Em 
ambos os estudos foi usada uma fonte de irradiação com lâmpada de vapor de mercúrio 
de 80 W. Em seguida, a combinação dos processos otimizados, foto-Fenton seguido de 
fotocatálise, foi empregada no tratamento da BL e BLS.  Após a degradação, a BL 
apresentou redução de massa e mineralização por volta de 85% e a BLS em torno de 
60% de redução de massa e 50% de mineralização. A combinação do processo foto-
Fenton seguido da fotocatálise heterogênea mostrou ser uma alternativa de destinação 
limpa de resíduos sólidos formados por biomassa de levedura com corante adsorvido.  






The use of agroindustrial waste as adsorbents has been evaluated as an alternative 
treatment of textile effluents, mainly for color removal. However, solutions are required 
for the proper fate of the adsorbent after sorption of the organic compound. In this way, 
the Advanced Oxidative Processes (POA) appear as an alternative of clean destination 
of the solid residues containing organic compound. The objective of this work was to 
evaluate the efficiency in the treatment of the degradation of dry yeast biomass, 
biosorbent from the residue of the sugar and alcohol industry, after the sorption of 
methylene blue reactive dye by means of photo-Fenton and heterogeneous 
photocatalysis (photocatalysis and photoelectrocatalysis) using a TiO2 nanotubular 
oxide layer as catalyst. The study was carried out with three yeast biomasses, washed 
yeast biomass (WYB), in nature Yeast Biomass (YB) and yeast biomass after the 
sorption of the methylene blue reactive dye (SYB). Initially the BL was washed with 
distilled water to remove the soluble residue in order to quantify the reduction of mass 
and mineralization only of the solid fraction. The optimization studies of the best 
conditions of degradation and mineralization of the organic matter were obtained with 
the WYB. The optimization studies of the best conditions of degradation and 
mineralization of the organic matter were obtained with the WYB. In the photo-Fenton 
process, the optimized condition was 2,500 mg L
-1





100 mg of biomass mass, with sequential addition of H2O2 during the degradation 
process, at 15 min intervals, during 2 hours of treatment, with a percentage of 
mineralization around 45% and destruction of the degraded biomass (lysed). While in 
heterogeneous photocatalysis, although there is no evidence of cell lysis, the 
photocatalytic treatment showed to be more efficient in reducing the organic load of the 
WYB and YB compared to the treatment by photoelectrocatalysis, with a mass 
reduction percentage of around 46,5% after 4 hours of treatment. In both studies, an 
irradiation source with a mercury vapor lamp of 80 W was used. Then, the combination 
of the optimized processes, photo-Fenton followed by photocatalysis, was employed in 
the treatment of YB and SYB. After the degradation, YB presented a reduction of mass 
and mineralization around 85% and SYB around 60% of mass reduction and 50% of 
mineralization. The combination of the photo-Fenton process followed by the 
heterogeneous photocatalysis showed to be a clean destination of solid residues formed 
by yeast biomass with adsorbed dye. 
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 A poluição e degradação ambiental vêm aumentando ao longo dos anos, sendo 
atualmente uma importante preocupação mundial.  
 Dentre os setores industriais que mais contribuem para o aumento da poluição 
ambiental estão as indústriais têxteis devido ao elevado consumo de água e volume e 
diversidade de contaminantes presentes em seus efluentes (VANDEVIVERE et al., 
1998). A indústria têxtil brasileira é a quinta maior do mundo (ABIT, 2017), e emprega 
em seus processos cerca de 4 mil toneladas de corante por ano, dos quais estimas-se que 
20% sejam despejados no meio aquático na forma de efluentes (DALLAGO et al., 
2005). 
 O lançamento de efluente com corantes nos corpos hídricos representa um dos 
maiores problemas ambientais da atualidade, pois tais substâncias apresentam alta 
recalcitrância no meio aquático devido a muitos dos corantes apresentarem em sua 
composição química uma grande quantidade de anéis aromáticos, ligações azóicas, 
aminas e grupos sulfônicos (VITOR e CORSO, 2008).  
 Os corpos d’água contaminados com corantes acarretam a redução da passagem 
da radiação solar na água reduzindo a atividade dos organismos fotossintéticos, o 
aumento da demanda bioquímica de oxigênio (PERALTA-ZAMORA et al.; 2002), o 
desequilíbrio da biota aquática e, em alguns casos, a toxicidade aguda e crônica desses 
ecossistemas (ZANONI e CARNEIRO, 2001). 
 Desta forma, há uma grande preocupação em desenvolver novas alternativas de 
tratamentos para os efluentes com corantes, antes destes serem dispensados no meio 
ambiente. Devido ao grande volume, estabilidade de seus componentes sob a influência 
da luz e agentes oxidantes, e complexidade de sua composição, o seu tratamento de 
efluentes têxteis representam um desafio, sendo que os métodos convencionalmente 
empregados apresentam limitações relativas ao tempo e eficiência de tratamento de 
forma a permitir a rápida reutilização da água pela própria indústria têxtil sem que esta 
necessite de recorrer a novos volumes de água de fornecimento urbano (KARAOGLU 
et al, 2010; AL-KADASI et al., 2004). Tais limitações levam à busca de alternativas 
que permitam a remoção e/ou degradação dos corantes presentes no meio aquoso, por 
vezes empregando diferentes métodos de tratamentos combinados, de forma a 
disponibilizar a água empregada no tingimento para reuso com rapidez e qualidade 
(VAJNHANDL; VOLMAJERVALH, 2014). 




 Neste ínterim, processos envolvendo sorção têm sido amplamente estudados 
para o tratamento de efluentes devido a sua eficiência e velocidade na remoção de 
corantes. Uma das características mais importantes de um material passível de ser usado 
em processos de sorção é a quantidade de sítios ativos disponíveis para sorção, a alta 
afinidade por corantes, a possibilidade de serem reutilizados, sua disponibilidade e 
baixo custo. A eficiência do processo sorção depende dos fatores temperatura, 
polaridade da substância, pH do meio, pressão e área da superfície (QASIM; MANE, 
2013). Existem diversos tipos de materiais sintéticos ou naturais comumente 
empregados em tais processos, dentre eles cita-se o carvão ativado, a vermiculita, as 
zeólitas e as biomassas (BONIOLO, 2008).  
 A utilização de biomassa em processos de sorção é chamada de biossorção, 
podendo utilizar materiais biológicos vivos ou mortos. O processo de biossorção 
envolve interações físico-químicas entre a superfície do adsorvente com o composto 
adsorvido através de difusão passiva (DIAS et al., 2010). Diversos biossorventes têm 
sido investigados para a remoção de corantes e outros poluentes entre eles o resíduo de 
levedura, oriundo de processos fermentativos nas indústrias sucro-alcooleiras 
(VOLESKY, 2001). Este biossorvente tem se tornado atrativo economicamente devido 
à elevada disponibilidade, facilidade de aquisição e por possuir baixo custo, visto que 
trata-se de um resíduo de processos (CARVALHO, 2001). O emprego da biossorção 
para o tratamento de águas e efluentes é altamente eficiente e rápido, o que gera 
economia e pode favorecer a possibilidade do reuso da água no processo industrial e/ou 
sua disposição no meio ambiente com menores cargas de contaminantes (COELHO et 
al., 2014). 
Considerando que o Brasil produz aproximadamente 30 bilhões de litros de 
álcool por ano (BRASIL, 2017) e que para cada 1 litro de álcool produzido é gerado 
cerca de 30 gramas de resíduo de levedura (PESQUISA FAPESP, 2002), produzindo 
anualmente cerca de 900 mil toneladas de levedura seca. O resíduo de levedura é 
composto por 87% de matéria orgânica, elevando assim seu potencial poluidor, 
principalmente de águas superficiais e subterrâneas (REBELATO, 2016). Desta forma, 
o emprego de resíduo de levedura como biossorvente de corante é uma alternativa de 
destino deste resíduo, além de ser uma forma de tratamento de efluentes contendo 
corantes, visto que a biomassa de levedura tem elevada capacidade de retenção de 
corantes a partir de soluções aquosas, acumulando cerca de 80% destes (VICTRAL, 
2015). Portanto, a biossorção é uma alternativa viável de tratamento de efluente 




formados principalmente por corantes em concentrações baixas e coloração muito 
escura, evitando assim maiores gastos com reagente, energia e longos tempos de 
tratamento (COELHO et al., 2014). 
 Entretanto, devido à biossorção não ocasionar a mineralização do corante, mas 
apenas a mudança deste da fase líquida para a sólida, fixando o material em um meio 
menos lábil, há a necessidade de soluções adequadas para a disposição ou tratamento do 
biossorvente após remoção de contaminantes. Atualmente, o destino dos biosorventes 
após sorção é o gargalo de sua aplicação em larga escala, isto porque as soluções mais 
empregadas não são ambientalmente atrativas, tais como a incineração ou o depósito em 
aterros sanitários. 
Uma alternativa promissora de tratamento do resíduo sólidos formado após a 
biossorção de um composto orgânico são os Processos Oxidativos Avançados (POA), 
os quais se baseiam na formação de radical hidroxila (∙OH), espécie altamente oxidante 
e não seletiva capaz de oxidar uma ampla variedade de compostos orgânicos a CO2 e 
H2O (BRITO e SILVA, 2012, ROMERO, 2016).  
Desta forma, este estudo visa avaliar a eficiência no tratamento de efluentes 
têxteis em escala experimental, combiando os processos de biossorção, empregando-se 
o resíduo de levedura da indústria sucroalcoleira como biossorvente, seguido dos 
tratamentos fotocatalíticos foto-Fenton e fotocatálise heterogênea, utilizando como 
catalisador óxido nanotubular de dióxido de titânio (TiO2). Desta forma, poderia-se 
empregar biomassa de levedura como adsorvente, de forma a disponibilizar rapidamente 
a água do efluente para reuso e, em seguida, tratar o efluente, juntamente com o resíduo 
sólido por degradação oxidativa, mineralizando o conjunto biossorvente-contaminante. 
Devido à necessidade de conhecer o efeito dos tratamentos fotocatalíticos na 
redução da carga orgânica apenas da parte sólida da biomassa de levedura, foi realizada 
a lavagem da biomassa com água, a fim de eliminar a carga orgânica solubilizada. Após 
a eliminação das variáveis relacionadas à carga orgânica solúvel e a otimização das 
melhores condições de degradação da biomassa de levedura lavada (BLL), realizou-se a 
degradação da biomassa de levedura não lavada (BL) e da biomassa de levedura com o 
corante adsorvido (BLS). O corante adotado no processo de biossorção foi o azul de 
metileno, por ser menos complexo e muito estudado, sendo ultlizado em muitos 
trabalhos como corante modelo. 
 
 




2 REVISÃO DE LITERATURA 
 
2.1 Corantes têxteis  
 
 Os corantes são compostos químicos orgânicos ou inorgânicos, sendo 
subdivididos em compostos naturais e sintéticos. Suas moléculas são constituídas pelo 
grupo cromóforo e o grupo reativo ou auxocromo (KUNZ et al. 2002). O grupo 
cromóforo é responsável pela cor do corante, que atuam como receptores de elétrons 
que absorvem energia radiante conferindo a coloração. Por sua vez, o grupo auxocromo 
é responsável pela afinidade química do corante com a fibra têxtil (ALMEIDA, 2007). 
A estabilidade da molécula do corante depende da força de ligação entre os grupos 
cromóforo e auxocromos (KIMURA et al., 1999).  
 Os corantes são projetados para serem resistentes ao desbotamento por produtos 
químicos, luz, altas temperaturas e degradação enzimática resultante da lavagem com 
detergente São aplicados a diversos substratos, podendo ser total ou parcialmente 
solúveis, dependendo da afinidade com o substrato ao qual são aplicados (AKSU, 
2005). 
Estima-se que de aproximadamente 26.500 t/ano de corantes consumidos no 
Brasil, pelo menos 20% se perde nos resíduos durante as etapas de tingimento 
(MARMITT, 2010; DALLAGO e SMANIOTTO, 2005). Gerando assim, um grande 
problema ambiental relacionado à eliminação dos efluentes têxteis, devido à sua alta 
solubilidade em água e baixa degradabilidade (TOH et al., 2003). O interesse no 
potencial poluidor que envolve os corantes têxteis é devido principalmente ao alto grau 
de toxicidade dessas substâncias, pois muitas são consideradas recalcitrantes e 
carcinogênicas (PEREIRA et al., 2010).  
 Devido à sua elevada complexidade, a identificação de corantes é feita por meio 
da nomenclatura comercial, Colour Index (CI), e não da química usual. Muitos corantes 
são constituídos por uma mistura de vários compostos, onde por vezes, alguns não 
apresentam estrutura química definida, impossibilitando a identificação por fórmula 
química (ABIQUIM, 2017). 
 A classificação dos corantes é feita por meio da estrutura química ou de acordo 
com o método pelo qual ele é fixado à fibra têxtil. De acordo com a estrutura química 
são classificados em: azocorantes (cromóforo -N=N-), antraquinonas (cromóforo 
benzoquinona ou quinona), ftalocianinos (presença de metais) e índigo (presença de 




enxofre) (ALI, 2010). Em relação ao modo de fixação à fibra têxtil, os mais comuns 
são: os corantes reativos, diretos, ácidos, básicos, de complexo metálico, ao cromo, 
azoicos, ao enxofre, dispersos, entre outros. Sendo os mais utilizados os corantes diretos 
e reativos (GUARATINI E ZANONI, 2000).  
Os corantes reativos pertencem à classe mais aplicada no processo de 
tingimento, representando aproximadamente 20 a 30% de todos os corantes utilizados 
no Brasil. Apresentam um grupo eletrolítico capaz de formar ligação covalente com 
grupos hidroxila das fibras celulósicas, com grupos amino, hidroxila e tióis das fibras 
proteicas e também com grupos amino das poliamidas (ALMEIDA et al., 2007). Estes 
corantes são altamente solúveis em água, o que possibilita elevada absorção pelos 
organismos vivos. A reação dos corantes com as enzimas e proteínas presentes nos seres 
vivos, origina substâncias mutagênicas e carcinogênicas (SEKAR et al., 2012; CHEN et 
al., 2015). 
Entre os corantes reativos está o azul de metileno (Figura 1), muito empregado 
na indústria têxtil no tingimento de tecidos de algodao e lã, porém quando não tratado 
de forma adequada, o lançamento não controlado em rios e lagoas pode ocasionar a 
toxicidade desses ecossistemas devido às alterações na biota aquática (KUNZ et al., 
2002; OLIVEIRA, 2012). Quando há exposição aguda, o azul de metileno pode causar 
efeitos prejudiciais à saúde como aumento do batimento cardíaco, dor de cabeça intensa, 
náuseas, vômitos, diarréia e necrose do tecido humano (OLIVEIRA et al., 2013).  
 Devido à sua forte adsorção em suportes sólidos, o azul de metileno, muitas 
vezes, serve como um composto modelo para a remoção de corantes e de contaminantes 
orgânicos a partir de soluções aquosas (OLIVEIRA et al., 2013). 
 














2.2. Processos de tratamento de corantes têxteis  
 
 Um dos grandes problemas ambientais enfrentado pelo setor têxtil é a destinação 
dos rejeitos gerados durante as etapas de tingimento. Considerando que a maior parte 
dos processos de tingimento, empregam combinação de corantes em tricomias e que 
estes, muitas vezes, não pertencem a uma mesma classe de compostos químicos, não é 
possível removê-los adequadamente adotando apenas um único procedimento 
(GUARATINI e ZANONI, 2000). 
 Existem diversos métodos empregados no tratamento de efluente de indústria 
têxtil, entre eles os mais utilizados são: físico-químicos, destacando-se a coagulação, 
floculação e adsorção e a biodegradação (GOLOB, et al., 2005; OGUZ, et al., 2005; 
RAJKUMAR, et al., 2007; JÓZWIAK, et al., 2007; MO, et al., 2007; LORENC-
GRABOWSKA et al., 2007). 
 Dentre os processos físico-químicos de tratamento de efluentes têxteis a 
coagulação, floculação e adsorção são os mais conhecidos e utilizados. No processo de 
coagulação são adicionadas a água substâncias químicas coagulantes, reduzindo as 
forças que tendem a manter separadas as partículas em suspensão. Neste processo 
ocorre a desestabilização das partículas coloidais ocasionando a aproximação destas 
entre si. Já na floculação, há a aglomeração das partículas previamente estabilizadas, 
podendo sedimentar por gravidade. Caso os coágulos formados pela aglomeração das 
partículas não sejam grandes o suficiente para promover uma separação efetiva, é 
adicionado agente floculante como sulfato de alumínio que facilitam o agrupamento 
destas partículas. Sua principal desvantagem é a geração de lodos ao final do tratamento 
e a remoção não é efetiva para corantes muito solúveis (AZBAR et al., 2004). 
O processo de adsorção é outro método muito utilizado no tratamento de 
efluentes industriais. Por oferecer custos relativamente moderados em relação às novas 
técnicas pesquisadas, menor tempo de processamento e poucas variáveis a serem 
controladas. É utilizado principalmente na ultima fase de tratamento das águas 
residuais, onde envolve a remoção dos contaminantes finais. Geralmente este tratamento 
é combinado com tratamento biológico (ANASTOPOULOS; KYZAS, 2014). O carvão 
ativado é o adsorvente mais utilizado em processos de adsorção, mas devido ao seu 
custo elevado, muito estudos estão sendo realizados empregando adsorventes de baixo 
custo na descontaminação de águas  (ANASTOPOULOS; KYZAS, 2014). 




 A biodegradação é uma área promissora no tratamento de efluentes têxteis, 
porém, a maioria de micro-organismos de rios e lagoas não possuem enzimas 
específicas para degradação de corantes sintéticos, pois estes corantes apresentam 
resistência a agente oxidante e também alta estabilidade, dificultando seu tratamento por 
meio de digestão aeróbia ou anaeróbia, tornando assim o processo de degradação 
natural muito lento (FORGACS et al., 2004; OGUZ, et al., 2005; GOLOB et al., 2005). 
 A foto-oxidação catalítica é um método alternativo de tratamento de efluentes 
têxteis que tem sido bastante estudado para a remoção de cor e matéria orgânica. Este 
sistema pertence ao grupo dos processos oxidativos avançados (POA), o qual se baseia 
na geração de radicais hidroxila (•OH) por intermédio de reações envolvendo oxidantes 
fortes, como o ozônio (O3) e o peroxido de hidrogênio (H2O2), luz ultravioleta e 
semicondutores como ZnO, CdS e TiO2 (LEPORE et al., 1996). 
 Em geral, os processos de tratamento de efluentes possuem uma eficiência 
limitada, além de gerarem um resíduo que também necessita de tratamento (PEIXOTO 
et al., 2013).  
Devido à variedade de estruturas químicas e complexidade dos compostos, não 
há um método universalmente utilizado para o tratamento de efluentes têxteis 
(SLOKAR e MAJCENTE MARECHAL, 1998). Desta forma a combinação da adsorção 
seguida da degradação via processos oxidativos surge como uma alternativa promissora 
no tratamento de efluentes têxteis, potencializando a mineralização completa dos 
diversos corantes presentes nestes efluentes. 
 
2.3. Adsorção  
 
 A adsorção é o termo usado para descrever o processo de transferência de massa 
do tipo sólido-fluido na qual se explora a propriedade de certos sólidos em concentrar 
na sua superfície determinadas substâncias existentes em soluções líquidas ou gasosas, 
o que permite separá-las dos demais componentes dessas soluções. Como os 
componentes adsorvidos concentram-se sobre a superfície externa do sólido, quanto 
maior a superfície externa por unidade de peso de sólido, tanto mais favorável será a 
adsorção (RUTHVEN, 1995).  
Segundo Araujo (2009) a adsorção ainda é uma forma de tratamento alternativo, 
que visa à descontaminação de efluentes com aixas concentrações de contaminantes, 
originados de vários processos industriais. O objetivo principal do processo de adsorção 




é a melhoria de algumas propriedades importantes da água residual, como cor, odor, 
paladar e estabilidade de armazenamento, no intuído de um melhor reaproveitamento e 
disponibilidade da água tratada. 
 A maioria dos adsorventes sólidos utilizados para aplicações industriais possuem 
estrutura porosa complexa com poros de diversos tamanhos e com afinidade a 
determinados compostos. Entre os materiais empregados encontram-se as argilas, 
madeiras, carvão ativado, géis, alumina e silicatos (PAGNANELLI et al, 2001; 
VAUGHAN et. al. 2001; VAJNHANDL, VOLMAJERVALH, 2014).  
Dependendo das forças de ligação entre as moléculas do adsorbato e o 
adsorvente, podem ocorrer dois tipos de adsorção: a física e a química (quimiossorção). 
A diferença fundamental entre a adsorção física e a química está nas forças que causam 
a ligação adsortiva (ATKINS; DE PAULA, 2012). A adsorção física, ou de Van Der 
Walls é um processo rápido e facilmente revertido e que decorre da ação de forças de 
atração intermolecular fracas entre o adsorvente e as moléculas adsorvidas e operam em 
estados líquidos, sólidos e gasosos. Na quimiossorção, o adsorbato se liga a superfície 
do adsorvente por forças originadas a partir da troca ou compartilhamento de elétrons, 
como ocorre nas ligações químicas. Neste tipo de ligação, o adsorvato tende a se 
acomodar em sítios que propiciem o número máximo de coordenação com o substrato 
(RUTHVEN, 1995). 
 Materiais adsorventes são substâncias naturais ou sintéticas, cujo acesso às 
superfícies internas dos seus poros passa a depender de uma seleção natural que 
ocorrerá entre o sólido (adsorvente) e o soluto (adsorbato). Para ser eficiente, o 
adsorvente deve possuir alta resistência mecânica, baixas perda de carga, baixo custo, 
baixo poder de aglomeração, elevada inércia química, alta densidade e afinidade com o 
adsorbato, porém a propriedade mais importante é a área interfacial (área externa mais 
área dos poros) (MEYER et al.,1992).  
O principal destino de adsorventes após a sorção do contaminante é a 
incineração e aterros sanitatios. A inicineração pode levar a formação de dioxinas, 
consequentemente tornardo o processo mais oneroso, devido à necessidade de 
tratamento pós inicinerazação, visando à neutralização destes compostos (HUANG et 
al., 1993). Os aterros sanitários demandam atenção, devido à necessidade de controle e 
tratamento do chorume e biogás, subprodutos gerados durante o processo de 
decomposição dos resíduos sólidos aterrados (MACKLIN, 2011).  
 




 O carvão ativado é o adsorvente mais conhecido e utilizado, porém encarece o 
processo devido à necessidade de disposição e dificuldade na regeneração (CRINI, 
2006; HAI et al., 2007). Como uma alternativa para substituir o carvão ativado, 
atualmente procura-se por adsorventes alternativos, materiais sólidos naturais, 
abundantes na natureza e, se possível, oriundos de resíduos agrícolas ou industriais para 




 O processo de biossorção é uma tecnologia promissora e em expansão. Utiliza 
como adsorventes materiais sólidos de origem vegetal, animal ou microrganismos na 
acumulação e concentração de poluentes orgânicos e inorgânicos de um ambiente 
líquido (PIGNANELLI, 2001). Estes materiais são compostos principalmente de 
biomassa microbiológica morta ou viva, a qual pode incluir bactérias, fungos e algas 
(AKSU e KARABAYUR, 2008). 
 A biossorção pode ocorrer por adsorção à parede celular dos microrganismos ou 
outros substratos que permitam a deposição do corante e outros contaminantes, e 
também pela absorção intracelular destas substâncias, que venham a ter afinidade com 
organelas ou estruturas existentes dentro da célula em processos envolvendo 
organismos vivos (CORSO, 2009). 
 A parede celular da maioria das biomassas é composta principalmente por 
polissacarídeos, proteínas e lipídeos que oferecem grupos funcionais para se ligam com 
os poluentes, tais como grupos carboxilas, fosfatos, hidroxilas, sulfatos e grupos amino. 
O fenômeno físico-químico na biossorção é um mecanismo não dependente do 
metabolismo celular, e relativamente rápido que pode ser reversível permitindo a 
dessorção e reuso da biomassa (MOREIRA, 2007).  
 O processo de biossorção é um método atraente devido ao seu baixo custo, alta 
disponibilidade de material, eficiência elevada, possibilidade de biodegradabilidade, 
facilidade de operação e capacidade para tratar corantes em formas mais concentradas 
(MESHKO et al., 2001; SANGHI; BHATTACHARYA 2002; BULUT; OZACAR, 
2008). O mecanismo de ligação entre a biomassa inativa e o poluente depende da 
natureza química deste poluente, tipo de biomassa, sua preparação e suas propriedades 
superficiais específicas, e também das condições ambientais como pH, temperatura, 




força iônica, existência de competição com espécie orgânicas ou inorgânicas presentes 
na solução (COSSICH, 2000). 
 Diversos biossorventes têm sido investigados para a remoção de poluentes 
orgânicos, dentre eles destacam-se a casca de banana; quitosana; casca de laranja; 
plantas aquáticas; fibras de algodão; serragem de madeira; bagaço de cana; casca de 
arroz; sabugo de milho; coco, leveduras, fungos, algas entre outros (SANTOS et al., 
2009). 
 Diversos estudos tem avaliado o potencial de deslolorização de águas residuais 
de fungos e leveduras, originados de processos agroindustriais. Dentre estes 
biossorventes, a espécie Saccharomyces cerevisiae está entre as mais estudas, devido 
sua elevada capacidade de sorção (MENDES et al., 2015).  
 
2.5. Biomassa de Levedura (Saccharomyces cerevisiae) 
 
 Popularmente conhecida como levedura, a S. cerevisiae são células eucarióticas 
pertencentes ao reino Fungi, predominantemente unicelulares que se dividem por 
brotamento. A S. cerevisiae tem a capacidade de sobreviver em elevadas variações de 
temperatura, pH e umidade, devido a sua rápida adaptação bioquímica. São 
microrganismos aeróbios facultativos, podendo sobreviver com ou sem oxigênio. A 
composição da parede celular, ausência de fotossíntese e perda de mobilidade estão 
entre os aspectos que a caracterizam como fungo (MORTIMER, 2000).  
 A S. cerevisiae é obtida facilmente nas indústrias alimentícias e destilarias; uma 
vez que é empregada na produção dos principais produtos de fermentação, como pães, 
bebidas alcoólicas, proteína entre outros. Além disso, essa levedura tem sido muito 
aplicada em testes e estudos de biossorção vinculados às áreas ambientais e industriais 
(LABUTO et al., 2015, VOLESKY et al., 1993), por possuírem baixo custo, facilidade 
de manuseio e sequenciamento genético conhecido (WANG et al., 2006). Essa 
capacidade de biossorção é conferida pelos componentes internos e pela parede celular 
que disponibiliza sítios de sorção aptos a interagirem com diversos compostos poluentes 
(BREIEROVÁ et al., 2002). 
 Segundo Basílio et al. (2005) a S. cerevisiae pode ser usada como 
bioacumulador por ter a capacidade de retirar metais da água, podendo ser uma 
alternativa para a remediação de contaminantes ambientais. Também é um 
biocatalisador, por sua alta disponibilidade, baixo custo, facilidade de manipulação, 




eficiência em relação a catalisadores convencionais, não patogenicidade e seu 
desenvolvimento a temperatura ambiente (BARALDI e CÔRREA, 2004). 
 De acordo com Brady et al., (1994) a parede celular da S.cerevisiae é rígida e 
altamente complexa. As paredes celulares fazem a captura de íons metálicos em duas 
fases, a primeira constitui uma ligação direta nos grupos funcionais e a segunda tem em 
sua composição uma interação físico-químico, chamada de adsorção (KAPOOR e 
VIRARAGHAVAN,1995). 
Determinados polissacarídeos presentes na parede celular de leveduras tem um 
papel importante em determinar a rigidez da parede e manter a morfologia celular como 
é o caso da quitina e glucana, respectivamente. Outros estão envolvidos mais 
diretamente com a imunidade da célula como é o caso das mananas e fosfomanana 
(POWER; CHALLINOR, 1969). 
Existem também as sustâncias poliméricas extracelulares (EPS) produzidas por 
diversos microrganismos, entre eles os fungos. Os polissacarídeos são os principais 
componentes dos EPS, sendo denominados exopolissacarídeos. Entretendo, os EPS 
também incluem ácidos nucléicos, substâncias húmicas, proteínas e 
lipídeos/fosfolipídios. Os EPS são excretados para o meio extracelular quando o 
organismo sente-se ameaçado, proporcionando assim proteção contra ambientes 
adversos. Na maioria dos casos contribuem contra dessecação celular, estresse 
osmótico, presença de antibióticos ou componentes tóxicos e predação por protozoários 
(SAVADOGO et al., 2004). Os fungos produtores de EPS são em maioria anaeróbicos 
ou aeróbicos facultativos, sendo o nível ótimo de produção sob agitação, quando o 
oxigênio está disponível no meio (SANDFORD, 1979).  
 Devido às propriedades de adsorção apresentadas por este microrganismo, 
alguns trabalhos são reportados na literatura, entre eles, Amirnia e colaboradores 
(2015), que alcançaram uma remoção de 29,9 mg g
-1
 de íon metálico Pb(II) empregando 
1,5 g L
-1
 de  levedura S. cerevisiae no tratamento de uma solução contendo 180 mg L
-1
 
de Pb(II). Ferreira e colaboradores (2007) obtiveram 160,14 mg g
-1
 de adsorção do 
mesmo íons metálico, Pb(II), com  concentração de 5,5 mg L
-1
 e 0,1 g L
-1
 de  levedura 
S. cerevisiae.  Aksu (2002) alcançou 88.5 mg g
-1
  de remoção da cor no corante 
Remazol Black B, 84.6 mg g
-1
  do  Remazol Blue e 48.8 mg g
-1
  do  Remazol Red RB. 
 Desta forma a levedura S. cerevisiae torna-se uma boa alternativa de tratamento 
de resíduos líquidos, contaminados com corantes devido as suas características 
biológicas, resistência a ambientes adversos, facilidade de obtenção e manuseio e 




capacidade de acumular grande quantidade de corantes sob condições externas variadas 
(WANG et al., 2006). Pecora (2017), empregando 0,035 g de levedura S. cerevisiae 
alcançou remoção de 90% dos corantes Acid Orange 7 e Direct Violet 51, e 80% do 
Procion Red HE7B, concentrados em 100 mg L
-1
 em pH 2,5 por 120 min. Segundo 
Aksu e Donmez (2003) a levedura S. cerevisiae obteve capacidade de sorção de 69% do 
corante Remazol Blue, concentrado em 200 mg L
-1
 em 240 min. 
 
2.6. Processos Oxidativos Avançados (POA)  
  
 Segundo Domenech et al. (2001) os POA se destacam como uma alternativa no 
tratamento de diversos compostos orgânicos industriais, que muitas vezes são 
persistentes e recalcitrantes. O tratamento de efluentes com POA caracteriza-se por 
transformar os contaminantes orgânicos em sua grande maioria, em dióxido de carbono, 
água e ânions inorgânicos, por meio de reações de degradação que envolve espécies 
transitórias oxidantes, destacando-se os radicais hidroxilas (•OH). 
 Os radicais •OH podem ser gerados por meio de reações que contenham 
oxidantes fortes, como ozônio (O3), peróxido de hidrogênio (H2O2) e via 
semicondutores, como dióxido de titânio (TiO2) sob irradiação ultravioleta (UV) 
(MANSILLA et al., 1997). No tratamento fotoassistido de poluentes existem, além do 
•OH, outras espécies de interesse, como O2
-
 e HO2•, que também podem ser gerados 
durante os processos fotolíticos e reagir com os poluentes (DEZOTTI, 1998). 
 Dentre as vantagens dos POA destacam-se o fato de ser um tratamento 
destrutivo, em que o contaminante é degradado por meio de reações químicas. Além 
disso, são processos de tecnologias limpas e não específicos, promovem a rápida 
degradação de inúmeros compostos orgânicos. Podem ser utilizados na oxidação de 
compostos nas fases líquida e gasosa ou adsorvidos em uma matriz sólida. Entre as 
principais desvantagens dos POA estão o elevado custo operacional, devido ao alto 
consumo de energia, a necessidade da utilização de eletrólito e a corroção do eletrodo 
(GOGATE & PANDIT, 2004; KIWI et al., 1994; PARRA, 2001; SCOTT & OLLIS, 
1995). 
 Segundo Mills et al. (1993) os POA são influenciados por fatores como a 
concentração do contaminante, a presença e concentração de oxidantes auxiliares (H2O2, 
O3), a concentração do contaminante orgânico, propriedades de dopagem e a forma 




cristalina de semicondutor, forma do uso do catalisador, características da fonte 
luminosa, do sistema de operação de tratamento, temperatura, pH, presença de ânions, 
durabilidade do catalisador, custos, entre outros. 
 Os POA podem ser classificados em heterogêneos, onde há a presença de 
catalisadores sólidos, por exemplo, o TiO2 e homogêneos, onde  o catalizador encontra-





/UV), H2O2/UV, O3/UV. 
 
2.6.1 Fenton e foto-Fenton  
 
 Segundo Lewinsky (2007) as reações Fenton foram observadas primeiramente 
por Henry John H. Fenton em 1876, mas apenas em 1930 foram aplicadas na 
degradação de compostos orgânicos presentes em meio aquoso. 
 O reagente de Fenton é uma mistura de H2O2 e íons ferrosos. Esta combinação 
gera radicais hidroxila (•OH), um forte oxidante em pH ácido (LEWINSKY, 2007). O 
Fe
2+
 é oxidado a Fe
3+








 + •OH 
 
 É importante salientar que, além da reação de Fenton, outras reações paralelas 
podem ocorrer envolvendo os íons de ferro e os radicais livres formados, conforme as 
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Fe
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 + HO2• → Fe
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 Para o aumento da eficiência das reações de Fenton, há alguns fatores 
importantes como o ajuste do pH, a concentração de íons de Fe
2+
, a concentração de 
H2O2, a temperatura empregada no processo oxidativo e o tempo de reação 
(LEWINSKY, 2007). Para que a reação Fenton ocorra, o meio reacional deve estar 
ácido, pois em meio básico os íons de ferro precipitam na forma de hidróxidos, inibindo 










ocorre (KWON et al., 1999; PÉREZ et al., 2002). Em pH muito ácido a eficiência da 
reação também é reduzida, pois o peróxido de hidrogênio permanece estável devido à 
formação de íons H3O2
+
 e há a redução da concentração de radicais •OH por meio da 
reação com H
+
, reduzindo assim a reatividade com os íons de Fe
2+
 (OLIVEROS et al., 
1997; MURUGANANDHAM e SWAMINATHAN, 2004).   
 O peróxido de hidrogênio é um dos reagentes com capacidade de gerar radical 
•OH, esta entre os oxidantes mais versáteis encontrados no mercado. (MATTOS et al., 
2003), quando em excesso em meio reacional pode atuar como sequestrador de radical 
hidroxila, formando o radical hidroperoxila (HO2•) (Equação 6), o qual apresenta um 
menor potencial de oxidação do composto orgânico, quando comparado com o •OH, 
limitando assim, o processo de degradação. Isto ocorre devido às baixas concentrações 
do Fe
2+
 em relação ao Fe
3+
, uma vez que a decomposição de H2O2 é muito mais lenta na 
presença de Fe
3+
 quando comparada com o Fe
2+
 (NOGUEIRA et al., 2007). Segundo 
Paterlini et al. (2005) e Torrades et al. (2003) o efeito prejudicial do excesso de H2O2 na 
degradação de compostos orgânicos foi observado na degradação de herbicidas  
demandando assim uma atenção especial para a utilização da concentração adequada. 
Dessa forma, para cada tipo de efluente é necessário a investigação da concentração 
ideal do H2O2.  
 
•OH + H2O2 → H2O + HO2•  
 
 Uma vez que o íon de Fe
2+
 age apenas como catalizador, sendo regenerado no 
processo para a formação do radical hidroxila, sua concentração influencia diretamente 
na cinética de reação (VENNY et al., 2012). Quando a concentração de Fe
2+
 presente no 
meio reacional for superior à concentração de H2O2, ocorre uma coagulação química.  
Em contrapartida, quando a concentração de H2O2 for superior a Fe
2+
, ocorre à oxidação 
química (NEYENS e BAYENS, 2003).  
 O excesso, tanto dos reagentes Fenton quanto do composto orgânico, podem 
levar a formação de subprodutos resistentes à oxidação, corroborando com a diminuição 
da mineralização do poluente (DEZOTTI, 1998).   
Para potencializar a eficiência da reação Fenton, torna-a mais efetiva, 
possibilitando a mineralização completa do poluente, é inserida ao meio reacional  luz 
UV-Vis, sendo denominada reação foto-Fenton. A reação foto-Fenton se comporta 
como um dos processos mais eficientes na decomposição de compostos orgânicos. O 
Equação 6 




mecanismo de formação do radical hidroxila é similar à reação Fenton, no entanto a 
formação do radical hidroxila ocorre a partir da fotolise da molécula de H2O2 perante 
íons de Fe
3+
 e radiação UV-Vis (Equação 7 a 9). Um dos fatores que mais influenciam a 
reação foto-Fenton é a alteração do pH. O valor ótimo do pH para o processo foto-
Fenton é próximo 3,0 (NOGUEIRA e GUIMARÃES, 2000), pois é neste pH  que está 
presente o complexo Fe(OH)2
+
, sendo a espécies mais reativa de Fe
3+
 (FAUST e 
HOIGNÉ, 1990). Além disso, esta espécie de Fe 
3+
 apresenta maior absorção de 
comprimento de onda, promovendo por meio de sua fotólise, maior geração de radical 
•OH e consequentemente maior degradação do contaminante (BAUTITZ, 2007). O 










+ hv → Fe
2+
 + •OH 
•OH + RH → H2O + R• 
 
O processo foto-Fenton quando comparado com o Fenton é mais eficiente, pois 





 por meio de complexos formados com a água, dando 
continuidade ao ciclo (Equação 8). Com isso, ocasionando um aumento na 
decomposição de H2O2 pela absorção de irradiação ultravioleta e também proporciona a 
fotólise de complexos orgânicos de Fe
3+ 
gerados durante a degradação (PIGNATELLO, 




 pode também oxidar os compostos 
orgânicos (RH) por meio dos •OH gerados (Equação 9). Outra reação importante 
associada ao foto-Fenton é a fotólise do H2O2 em duas moléculas de •OH (Equação 10) 
(PIGNATELLO e SUN, 1993). 
 










 Segundo Bautista (2008), uma das vantagens no processo foto-Fenton consiste 
na redução dos custos operacionais devido à possibilidade de utilização de luz solar e a 
fotólise do peróxido de hidrogênio que contribui para acelerar a produção de radical 
•OH, aumentando assim a eficiência no processo de degradação do poluente.  
Alguns trabalhos são reportados na literatura associando as técnicas de adsorção 
em carvão ativado seguido dos processos Fenton e foto-Fenton para o tratamento de 
contaminantes. Entre eles, Dias et al. (2013) investigou a degradação do corante Reative 
Black 5 em solução por 90 min, alcançando 90% de mineralização com o processos 
foto-Fenton. Empregando soluções concentradas de 10 mg L
-1
 dos corantes azul de 
metileno e Remadina B, Paulino et al. (2015) alcançaram remoção da cor na ordem de 
96% para o azul de metileno e 86% para o Remadina B.  
 
 
2.6.2 Fotocatálise Heterogênea 
 
Os processos envolvendo Fotocatálise Heterogênea tiveram inicio nos anos 70, 
com a realização de pesquisas em células fotoeletroquímicas, visando à produção de 
combustíveis com matéria prima mais barata, transformando assim a energia solar em 
química (FUJISHIMA et al., 1972; KAUAI et al., 1980). 
 Segundo Brito e Silva, (2012) a aplicação da fotocatálise visando à 
descontaminação foi explorada pela primeira vez em dois trabalhos de Pruden e Ollis 
(PRUDEN & OLLIS, 1983a; PRUDEN OLLIS, 1983b), onde estudou-se a degradação 
de clorofórmio e tricloroetileno para íons orgânicos durante iluminação de suspenção de 
TiO2. 
 A Fotocatálise Heterogênea consiste na utilização de um catalisador no estado 
sólido. Neste processo os catalisadores usados são semicondutores, os quais possuem 
uma estrutura de bandas bem definidas. A energia de bandgap (Ebg) é a energia mínima 
necessária para excitar o elétron e promovê-lo da banda de valência (BV) para a banda de 
condução (BC) (HERRMANN et al., 2001; MILLS et al., 2002; YAMAZAKI et al., 
2001). 
 Quando o semicondutor é exposto à radiação de energia maior ou igual à energia 
de bandgap são criados sítios redutores e oxidantes, capazes de catalisar reações 
químicas. Os potenciais adquiridos são suficientes para gerar radicais •OH a partir de 




moléculas de água absorvidas na superfície do semicondutor, os quais podem 
subsequentemente oxidar o contaminante orgânico ou se recombinar liberando a energia 
absorvida como calor (ZIOLLI; JARDIM, 1998). 
 A Figura 2 mostra esquematicamente o funcionamento da fotocatálise aplicada a 
um semicondutor. As lacunas geradas na banda de valência podem promover reações 
oxidativas da água contribuindo para a formação do radical •OH, e consequentemente a 
oxidação das espécies em solução. Enquanto que as reações de redução ocorrem por 
meio dos elétrons que foram promovidos para a banda de condução (RANI et al., 2010). 
 
 











Fonte: Adaptado de Ziolli; Jardim, 1998. 
  
Para que o processo de Fotocatálise Heterogênea seja eficiente, é necessário 
evitar a recombinação do par elétron-lacuna. Essa recombinação pode ser evitada pela 
retirada do elétron da superfície do semicondutor pelo oxigênio presente em solução 
(VANDEVIVERE et al., 1998).  
 Conforme Hirakawa et al., (2009) estudos têm apontado que o mecanismo de 
degradação não ocorre apenas por meio do radical hidroxila mas também ocorre através 
de outras espécies derivadas de oxigênio (O2
-
, HO2, etc), que por sua vez são formadas 
pela captura de elétrons fotogerados.  
 A degradação fotocatalítica utilizando semicondutor é vista como um método 
promissor para a remoção de contaminantes tóxicos orgânicos, convertendo a CO2, água 
e ions inorgânicos. Dentre os fotocatalisadores mais utilizados na degradação de 
Energia de 
Ebg 
hv ≥ Ebg  




contaminantes destacam-se os semicondutores constituídos por óxidos metálicos de 
transição, principalmente o dióxido de titânio. O TiO2 é o semicondutor mais 
empregado em fotocatálise devido as suas excelentes propriedades e estabilidade 
química, tornando-o apto a trabalhar em uma ampla faixa de pH. Não é tóxico e pode 
ser excitado com energia mínima de 3,2 eV, que corresponde a radiação UV-A com 
comprimento de onda inferior a 387 nm, representando aproximadamente 5% do 
espectro solar que atinge a superfície terrestre (ZIOLLI e JARDIM, 1998; 
DOMENECH et al., 2001). 
 
2.6.2.1 Nanotubos de TiO2 
 
 Semicondutores nanotubulares de TiO2 vem apresentando destaque no mundo 
científico devido seu potencial de aplicação e grande área superficial, quando 
comparado ao sistema particulado (COSTA e PRADO, 2009). Atualmente existem 
diversas técnicas que possibilitam a síntese das estruturas nanotubulares, entre elas 
destaca-se a preparação de nanotubos (NTs) de TiO2 por anodização de Ti metálico 
(LEE et al., 2014). 
 Gong et al. (2001) registraram as primeiras estruturas nanotubulares de TiO2 
altamente ordenadas, crescidos sobre placas de titânio em meio aquoso onde o ácido 
fluorídrico (HF) era o eletrólito. Os nanotubos formados apresentavam-se de forma 
desorganizada com comprimento de 0,5 µm e nervuras ao longo de sua estrutura 
(REGONINI, et al., 2013). Esse registro ficou conhecido como a primeira geração de 
nanotubos de TiO2.   
 A segunda geração iniciou em 2005 com a publicação do trabalho de Cai et al. 
(2005). Eles substituíram o eletrólito de ácido fluorídrico (HF) por eletrólitos 
tamponados neutros contendo sais de fluoreto e ajustaram o pH  do eletrólito de suporte 
aquoso. Estas condições favoreceram ao surgimento de nanotubos de TiO2 altamente 
organizados com 0,12 µm de diâmetro e 5 µm de comprimento (REGONINI, et al., 
2013). Os autores observaram que a dissolução química e a velocidade de formação do 
óxido eram os principais parâmetros a serem controlados. O pH ideal para a formação 
destes nanotubos estava entre 3 e 5. Em pH abaixo de 3 houve a formação de nanotubos 
mais curtos. Em meio alcalino, não ocorreu à auto-organização da estrutura nanotubular, 
possivelmente devido à ausência de dissolução química e aumento da camada de 
barreira.  




 Em 2006 teve inicio a terceira geração de estruturas nanotubulares de TiO2 com 
o trabalho de Paulose et al. (2006). Esta geração foi caracterizada pela diminuição da 
taxa de dissolução química ocasionada pela redução do conteúdo de água no eletrólito 
de suporte para 0,1 – 5%. Os eletrólitos eram baseados em solventes orgânicos como o 
etileno glicol (EG), a formamida (FA), a Nmetilformamida (NMF), o dimetilsulfóxido 
(DMSO) e ácido acético (HAc), associados a 0,1-0,5% de sais fluoreto. Por 
apresentarem alta condutividade, estes eletrólitos favorecem o crescimento de estruturas 
nanotubulares alongadas e finas com paredes lisas e comprimento variando de 100 a 
1000 µm (HOYER, 1996; JIANG et al., 2012; REGONINI, et al., 2013). 
A quarta geração de estruturas nanoestruturadas de TiO2 foi marcada pelo ajuste 
fino das condições de anodização, sendo utilizado eletrólitos com as mesmas 
características da geração anterior. Este ajuste fino não gerou mudanças nos nanotubos 
formados, sendo estes iguais aos encontrados na terceira geração (REGONINI, et al., 
2013).  
Segundo LEE et al. (2014) o processo de oxidação ocorre por meio de uma 
célula eletroquímica de dois eletrodos, com o eletrodo de trabalho como ânodo e um 
contra-eletrodo como cátodo, geralmente um material inerte como carbono ou platina. 
Os eletrólitos são formados geralmente por soluções contendo íons fluoreto como o 
ácido fluorídrico (HF) (Figura 3).  
 
Figura 3 – Representação da formação de nanotubos de TiO2 pelo processo de 
anodização. (a) célula eletroquímica, com a platina como cátodo e o titânio como ânodo, 


















A formação de nanotubos de TiO2 por anodização baseia-se no crescimento de 
uma camada compacta de TiO2 sobre a superfície do metal (Figura 4a). Após a 
formação da camada de óxido inicial, pequenos pits são formados devido à dissolução 
química localizada do óxido (Figura 4b), resultando em uma fina camada de barreira no 
interior dos pits, favorecendo assim, um maior crescimento dos poros (Figura 4c). O 
campo elétrico aplicado no interior dos poros causa o alargamento e aprofundamento 
dos tubos (Figura 4d), ocasionando a transição continua dos poros para estrutura tubular 
(Figura 4e). O crescimento do nanotubo ocorre até que atingir um equilíbrio entre a taxa 
de formação eletroquímica do óxido e a taxa de dissolução química do topo da 
superfície dos nanotubos. Quando isso acorre, o comprimento dos nanotubos 
independerá do tempo de anodização (GRIMES et al., 2009). A Figura 4 representa o 
esquema de formação dos nanotubos.  
 
Figura 4 - Processo de crescimento de nanotubos de TiO2 organizados. (a) Formação 
do óxido inicial; (b) formação de pequenos pontos de dissolução na camada de óxido; 
(c) formação e crescimento dos poros (d) oxidação e dissolução da parte metálica dos 













Fonte: Adaptado de Grimes et al., 2009. 
 
O processo de formação dos nanotubos auto-organizados em eletrólitos contendo 
íons fluoreto pode ser dividido em três etapas principais que ocorrem simultaneamente. 













 (Equação11- 12) (GRIMES, 2009), (LEE, 
2009). 
 
Ti + 2H2O → TiO2 + 4H
+ 
  
Ti + O2 → TiO2  
  
 Na segunda etapa ocorre a migração dos íons (O2
-
) por meio da camada de óxido 
até a interface metal/ óxido onde ocorrerá a reação com o metal. Nesta etapa os cátions 
Ti
4+
 serão retirados da interface metal / óxido através da aplicação de um campo elétrico 
que se move em direção à interface óxido / eletrólito (GRIMES et al, 2009). Na 
terceira etapa ocorre a dissolução química do TiO2 devido ao ataque dos íons fluoreto e 
formação do complexo solúvel de [TiF6]
2-


























 Quando a dissolução química for muito alta ou muito baixa, não há formação de 
nanotubos. A concentração dos íons fluoretos e o pH da solução determinam a taxa de 
dissolução. O aumento nas concentrações dos íons fluoretos e H
+
 promove um aumento 
na dissolução química do processo (GRIMES et al., 2009).  
 A anodização forma nanotubos com estrutura amorfa, sendo necessária a 
estabilidade da fase por meio de tratamento térmico para a formação da estrutura 
cristalina. As temperaturas usadas na reorganização dos cristais determinarão a fase 
cristalina do óxido formado sobre a superfície (BARTON et al., 2009). 
 Segundo Zhou et al. (2015) o tratamento térmico, conhecido também como 
recozimento ou cristalização, além de avaliar a estabilidade térmica, estuda o efeito da 
temperatura na estrutura cristalina dos nanotubos. A crsitalização proporciona o 
aumento da fase cristalina, visando melhores resultados na atividade fotocatalítica, 
principalmente devido a presença da fase cristalina anatase. A temperatura usada nesse 
processo tem influência direta na morfologia, área específica e volume de poros dos 
nanotubos.  
O TiO2 pode ser encontrado em três fases cristalinas: anatase, bruquita e rutilo. 










temperaturas. Entre as fases cristalinas do TiO2, a anatase é a mais fotoativa, sendo 
formada em temperatura de 350 ºC a 500 ºC. Com o aumento da temperatura, a anatase 
desaparece dando lugar ao rutilo (DACHILLE et al., 2006; SHANNON et al., 2006; 
ZHOU et al., 2015 ). 
 A área superficial em amostras de nanotubos de TiO2 é elevada, tornando-os 
muito instáveis em altas temperaturas. Ocasionando não apenas mudanças de fase 
amorfo-anatase ou anatase-rutilo, como também alterações em suas propriedades 
(PENN et al., 1999; ZHOU et al., 2015). 
 Penn et al. (1999) relataram que por não ser instantâneo, o mecanismo de 
transformação anatase-rutilo deve ser interpretado sob a compreensão dos fatores que o 
influenciam. Os fatores que influenciam a formação da anatase são: morfologia 
superficial, volume da amostra, natureza do substrato e taxa de aquecimento (SMITH et 
al., 2009). 
 Em virtude da sua alta área superficial e propriedades fotoeletrocatalíticas, aliada 
as demais vantagens do TiO2 já apresentadas, os nanotubos de TiO2 tem demonstrado 
ser um semicondutor atrativo, eficiente e importante na remediações de poluentes 
ambientais via processos fotocatalíticos, assistidos ou não eletroquimicamente, tais 
como efluentes industriais derivados da produção de corantes orgânicos, águas 
contaminadas com desruptores endócrinos, agrotóxicos e muitos outros hidrocarbonetos 
recalcitrantes aos tratamentos convencionais (CHIEN; SHIH, 2007; ISMAEL et al, 
2007; QAMAR et al., 2008). No entanto, o uso dessa tecnologia na degradação de 
poluentes adsorvidos em materiais sólidos, é pouco explorado.  
 Subramaniam et al (2017) chegaram a 90% de remoção da cor do corante 
reativo azul de metileno em 120 min, com semicondutor nanotubular de TiO2. Nevárez-
Martinez et al. (2017) reportaram 43% de degradação de tolueno aplicando catalisador 
nanoestruturado de TiO2 sob luz UV por 60 min. Baransi et al. (2012) combinando os 
processos de adsorção com fotocatálise no tratamento de águas residuais de moinho de 
azeitona, alcançando 87% de remoção de polifenois em 24 h. 
Em vista da elevada demanda de alternativas sustentáveis para os resíduos 
sólidos gerados após a adsorção de um composto orgânico e da alta complexidade no 
tratamento de regeitos no estado sólido, este estudo visa avaliar a eficiência dos 
processos fotocatalíticos, foto-fenton e fotocatálise heterogênea, na degradação e 
mineralização do resíduo de levedura seca, rejeito da indústria alcooleira, após a 
aplicação deste como biossorvente do corante reativo azul de metileno. 








Degradação de Biomassa de Levedura seca proveniente da indústria 
sucroalcooleira, após a sorção de corante têxtil reativo azul de metileno, via processo 




 Otimizar o processo de degradação de Biomassa de Levedura Lavada (BLL) 
empregando o método foto-Fenton, fotocatálise heterogênea, fotoeletrocatálise 
e a combinação desses métodos. 
 Otimizar o processo de degradação de Biomassa de Levedura (in natura) (BL) 
via método foto-Fenton, fotocatálise heterogênea, fotoeletrocatálise e a 
combinação desses métodos. 
 Avaliar o efeito combinado do processo foto-Fenton com fotocatálise 
heterogênea e fotoeletrocatálise, sob condições otimizadas na degradação da 
Biomassa de Levedura após a biossorção do corante reativo azul de metileno 



















4. MATERIAIS E MÉTODOS 
 
4.1. Caracterização da Biomassa de Levedura (BL) e Biomassa de Levedura 
Lavada (BLL) 
  
A BL utilizada no presente trabalho foi doada por uma indústria produtora de 
álcool do estado de São Paulo. A indústria empregou a técnica de secagem via spray 
dryer para inativação da levedura, a fim de interromper a atividade celular do 
microrganismo, impossibilitando-o de multiplicar-se nas condições em que fosse 
disposto ao final do processo fermentativo. 
A fim de verificar a reativação da levedura sob a influência das condições 
experimentais impostas (incidência de luz UV-Vis e processo de hidratação em água), 
realizou-se a inoculação em placa de Petri da BL e da BLL antes e após o processo de 
fotólise. O meio de cultura utilizado foi YMA (5 g L
-1
 de peptona, 3 g L
-1 
de extrato de 
levedura, 3 g L
-1
 de extrato de malte, 10 g L
-1
 de dextrose e 20 g L
-1
 de ágar).  
O procedimento de inoculação foi realizado no Laboratório Multidisciplinar em 
Saúde e Meio Ambiente (LABMSMA) da Unifesp, em uma câmara de fluxo 
esterilizada. Após a inoculação, as placas de Petri foram mantidas em temperatura fixa 
de 28 ºC por 24 h, para o crescimento da levedura. 
A caracterização morfológica da BL e BLL, antes e após o processo de fotólise, 
foi realizada pelo MEV (Jeol, JSM-6610) da Unifesp. 
 
4.2. Processo de degradação da Biomassa de Levedura Lavada (BLL) 
 
Devido à Biomassa de Levedura seca ser um resíduo da indusdria alcooleira, em 
sua composição há uma quantidade elevada de carga orgânica solúvel em meio aquoso, 
sendo importante a eliminação desta variável, para facilitar na interpretação dos 
resultados e poder estimar a quantidade necessária de radicais •OH para a degradação 
e/ou mineralização da carga orgânica apenas da fração sólida da BL. Por isso, os 









4.2.1. Lavagem da Biomassa de Levedura (BL) 
Visando a retirada dos resíduos solúveis provenientes do processo de 
fermentação da BL, foi feito inicialmente a lavagem da BL com água destilada. 
Adicionou-se 2 g de BL em um tubo falcon plático, em seguida acrescentou-se 20 mL 
de água destilada, suficiente para agitação no Vortex (Biomixer, QL-901) por 1 min. A 
última etapa da lavagem foi à centrifugação em uma centrifuga (Eppendorf, 5702) com 
rotação de 4000 rpm por aproximadamente 2 min, para a separação do sobrenadante da 
massa de levedura, o qual foi descartado posteriormente.  
 
4.2.2. Descrição do sistema de degradação  
Os experimentos de degradação foram realizados em uma célula de vidro 
cilíndrica. Para refrigerar o sistema utilizou-se um banho termostático (Nova Ética, 521-
2D). Foi utilizada uma lâmpada de vapor de mercúrio de 80 W (Osram) inserida em um 
tudo de quartzo para irradiação do comprimento de onda no UV-Vis. O sistema ficou 
em constante agitação por meio de um agitador magnético (Biothec, BT 41). A Figura 5 
apresenta o esquema de degradação utilizado no presente trabalho. 
 
Figura 5 – Esquema do processo de degradação empregado no trabalho.  (a) banho 





















4.3. Experimentos preliminares com Biomassa de Levedura Lavada 
Foram realizados como experimentos preliminares as reações de fotólise direta, 
peróxido de hidrogênio (H2O2) (Synth, 50%), fotólise do peróxido de hidrogênio 
(H2O2/UV) e íons ferrosos juntamente com peróxido de hidrogênio (Fenton). Foi 
utilizado como catalisador na reação Fenton, sulfato ferroso (FeSO4·7H2O) (Synth, 
99%). Todos os experimentos foram feitos em duplicatas no tempo de 2 h sob constante 
agitação. A massa de levedura utilizada foi de 100 mg para um volume de tratamento de 
95 mL. Nas reações com H2O2 e H2O2/UV o volume de 95 mL foi dividido em uma 
solução de 50 mL de H2O2 com concentração final de 2.500 mg L
-1 
e 45 mL de água 
destilada. A reação Fenton foi formada por uma solução de 25 mL de Fe
2+
 com 
concentração de 40 mg L
-1
, solução de 50 mL de H2O2 com concentração de 2.500 mg 
L
-1
 e 20 mL de água destilada. Ao final do experimento, a reação Fenton foi 
interrompida, elevando-se o pH para 10,0 com uma solução de 1 mol L
-1
 de NaOH 
(Vetec, 99%). A fotólise foi realizada com 95 mL de água destilada. 
Ao término dos experimentos, a solução foi dividida em tubos falcon com 
auxílio de uma pipeta automática e centrifugada por 2 min para separação da parte 
líquida da parte sólida. Com a parte líquida foi realizada a Análise de Carbono Orgânico 
Total (COT), que será descrita mais adiante. Após a degradação a parte sólida foi lavada 
com 0,14 mol L
-1
 de HNO3 (Synth, 65%) para a retirada do ferro do resíduo da BLL, no 
intuito de interromper a reação Fenton e uma visualização mais clara das imagens de 
MEV. Após a lavagem com ácido a amostra foi centrifugada e ao sobrenadante 
adicionou-se NaOH (1 mol L
-1
) para precipitação do ferro. Se após a alcalinização do 
meio, houvesse um precipitado e coloração alaranjada do sobrenadante o resíduo da 
BLL era novamente lavado com ácido nítrico e o processo repetido até a obtenção de 
uma solução límpida e incolor, como observado na Figura 6. Em seguida foi realizado o 
congelamento do resíduo da BLL com gelo seco, e a secagem foi realizada de um dia 
para o outro, empregando-se um liofilizador de bancada (Terroni, ENTERPRISE). O 
tempo mínimo de liofilização adotado foi de 10 h. Após a secagem, foi realizada a 
análise de carbono presente na parte sólida por meio da técnica de Análise Elementar 
(CHN). Estes procedimentos foram realizados em todas as demais etapas do trabalho. 
 
 




Figura 6 – Imagens das etapas consecutivas de centrifugação da lavagem do resíduo da 








4.4. Processo de degradação foto-Fenton (FF) 
4.4.1. Avaliação dos parâmetros: tempo de reação, adição de H2O2 e ferro na 
redução da carga orgânica da BLL 
Para avaliar a influência do tempo de reação, adição de H2O2 e adição sequencial 
de ferro na degradação da BLL, utilizou-se concentrações iniciais de 40 mg L
-1
 de ferro 
e 2.000 mg L
-1
 de H2O2. Os experimentos realizados para a avaliação da influência do 
tempo de reação tiveram duração de 1 e 3 h. A influência da adição de H2O2 na redução 
da carga orgânica da BLL foi avaliada por um experimento com duração de 2 h. Neste 
experimento, adicionou-se na metade do tempo de reação uma solução de H2O2 com a 
mesma concentração adicionada no início da reação, 2.000 mg L
-1
, concentrada em um 
balão de 10 mL. A influência do ferro na degradação da BLL foi avaliada por meio de 
um experimento com duração de 2 h, sendo adicionado após 1 h do início da reação, 
soluções de ferro e H2O2 com as concentrações iniciais, 40 mg L
-1
 e 2.000 mg L
-1
 
respectivamente, ambas concentradas em um balão de 5 mL. Na Tabela 1 estão 
descritos os experimentos sem adição e com adição de H2O2 (380 mg) e ferro (18,90 
mg) após 1 h de reação, sendo as respectivas massas calculadas para o volume da 
solução de trabalho, 95 mL. Todos os experimentos foram realizados em duplicatas e 
com incidência de radiação UV-Vis. Ao final, a reação foi interrompida e centrifugada 
como descrito no item 4.3. 
 




Tabela 1- Resumo das análises das reações com adição sequencial de H2O2 e ferro e 
variação do tempo. 
 










1  1 h Não Não 
2  3 h Não  Não 
3  2 h 380 Não 
4  2 h 380 18,90  
 
4.4.2. Efeito da adição sequencial de H2O2 em intervalos fixos de 15 minutos na 
redução da carga orgânica de Biomassa de Levedura Lavada 
 
 Foram realizados oito experimentos, em duplicatas, variando a concentração 
inicial de H2O2, em 500, 1.000, 1.500, 2.000, 2.500, 3000, 4.000 e 5.000 mg L
-1
, como 
mostra a Tabela 2. Para cada experimento foram preparadas soluções estoque de H2O2 
em concentrações que permitissem repor a mesma concentração adicionada no início do 
experimento, a fim de garantir que sempre houvesse H2O2 no meio reacional. Após 15 
min do início do processo degradativo, foram adicionados 1,5 mL da solução estoque no 
meio reacional. Este procedimento foi repetido por seis vezes durante todo o tempo de 
degradação, com intervalos de adição fixados em 15 min. A realação mássica otimizada 
nos experimentos preliminares de ferro/H2O2 foi até 15 mmol. Todos os experimentos 
foram realizados com luz UV-Vis e tiveram duração de 2 h. A melhor condição de 














Tabela 2- Experimentos com variação da concentração de H2O2 e tempo de degradação 














pH inicial da 
solução de 
ferro 
1 500 95,0 4,70 100,4 3,05 
2 1.000 190,0 9,80 99,99 3,08 
3 1.500 285,0 14,30 99,99 3,04 
4 2.000 380,0 18,90 100,7 3,04 
5 2.500 475,0 23,50 100,1 3,07 
6 3.000 570,0 28,30 100,3 3,08 
7 4.000 760,0 37,80 99,99 3,10 
8 5.000 950,0 46,70 99,99 3,05 
 
4.5. Processo de degradação via Fotocatálise Heterogênea 
 
4.5.1. Confecção do Fotocatalisador contendo nanotubos de TiO2 
 
4.5.1.1. Preparo das amostras de Titânio (Ti) 
 
A amostra de Ti puro (99, 98%) foi utilizada na forma de chapas com dimensão 
de 3,0 cm x 3,0 cm (Figura 7a). A limpeza da placa de Ti foi realizada em duas etapas. 
Na primeira etapa a placa foi submersa em solução de ácido fluorídrico (HF), ácido 
nítrico (HNO3) e água destilada (na proporção de 1:3:6 mL) por cerca de 3 min, com 
agitação manual. Na segunda etapa, a amostra foi desengraxada em banho ultrassônico 
(Unique, 1400 A) (Figura 7b) em três lavagens: água destilada, álcool isopropílico e 
água destilada novamente. Cada lavagem teve duração de 10 min, totalizando 30 min. 
Posteriormente as amostras foram secas em fluxo de gás nitrogênio.  
 













4.5.1.2. Formação da camada de óxido nanoestruturado de TiO2  
 
Os nanotubos de TiO2 foram formados via processo de anodização em um 
recipiente de polipropileno retangular com as seguintes dimensões: 4,7 cm de altura x 3 
cm de largura x 5,2 cm de comprimento. Nesse recipiente foram inseridos dois 
eletrodos, um catodo de Platina (Pt) (contra-eletrodo) e um anodo de Ti (eletrodo de 
trabalho), sendo a distância entre eles de 2,5 cm. Estes foram conectados a um 
potenciostato/galvanostato (Autolab, PGSTAT 302N) e multiplicador de voltagem 
(Autolab), interfaciado a um software GPES (Figura 8).  
O TiO2 foi sintetizado em uma solução aquosa de HF 0,3% (v/v) sob uma 
voltagem constante de 20 V durante 2 h, em temperatura ambiente, empregando-se uma 
rampa de potencial de 2 V min
-1
 nos 10 min iniciais. Posteriormente a anodização, as 
placas de TiO2 foram lavadas com água destilada para remoção de resíduos indesejados 
e secas com fluxo de N2. 
 
Figura 8 – Sintetização dos nanotubos de TiO2 via anodização. (a) software GPES, (b) 











4.5.1.3. Tratamento Térmico dos Óxidos Nanoestruturados 
 
Após a anodização o óxido nanoestruturado foi submetido ao tratamento térmico 
para sua cristalização. A fase cristalina foi obtida por meio de recozimento em forno 
mufla (EDG, 3P-S 3000) sob ar atmosférico. A anatase é a forma cristalina de maior 





Fonte: Autoria própria 




foi realizado com aquecimento da temperatura até 350 °C e velocidade de 5 °C min
-1
, 
permanência por 30 min. Em seguida, aumento da temperatura até 450 °C a 5 °C min
-1
 e 
permanência por 2,5 h nessa condição. O resfriamento ocorreu lentamente dentro do 
forno mufla até atingir a temperatura ambiente. 
 
4.5.1.4. Caracterização Fotoeletroquímica do eletrodo de TiO2  
 
Ensaios de fotocorrente foram realizados empregando a técnica de voltametria 
de varredura linear numa célula de vidro borossilicato contendo três eletrodos: eletrodo 
de referência de Ag/AgCl, contra-eletrodo de platina e eletrodo de trabalho (TiO2), 
imersos em uma solução de 0,1 mol L
-1
 de Na2SO4 com pH ajustado em 2,0. Utilizou-se 
uma faixa de potencial de -0,025 V a 1,3 V vs. Ag/AgCl, com velocidade de varredura 
igual a 10 mV s
-1
. Os ensaios foram realizados em um potenciostato, acoplado a um 
computador, com o auxílio do software GPES. Os testes foram realizados na presença e 
ausência de radiação UV-Vis de 80 W, a fim de avaliar se há ou não a excitação do 
semicondutor sob a incidência de luz. A área exposta do eletrodo de TiO2 foi de 0,282 
cm
2
. A Figura 9 apresenta um desenho esquemático do aparato experimental utilizado 





















Figura 9 - Representação esquemática do estudo de fotocorrente do eletrodo de TiO2 
via técnica de voltametria linear. (a) software GPES, (b) potenciostado, (c) 



















4.5.2. Degradação da Biomassa de Levedura e Biomassa de levedura Lavada via 
Fotocatálise (FTC) e Fotoeletrocatálise (FTEC) 
 
Os experimentos de fotocatálise e fotoeletrocatálise foram realizados em 
duplicatas com o mesmo aparato experimental do FF, utilizando como meio reacional 
95 mL de solução aquosa. Os experimentos foram realizados com incidência de 
radiação UV-Vis e tiveram duração de 4 h. A fotocatálise foi realizada empregando-se 
uma placa nanoestrurada de TiO2 como semicondutor. Na fotoeletrocatálise foi utilizada 
uma platina como catodo e o TiO2 nanotubular como anodo com uma distância de 2,5 
cm (Figura 10). Os potenciais empregados na fotoeletrocatálise foram de 1 V, 1,2 V e 











Fonte: Autoria própria 




Figura 10 – Esquema de degradação empregado na fotoeletrocatálise. (a) banho 














Fonte: Autoria própria 
 
 
4.6. Degradação da Biomassa de Levedura e Biomassa de Levedura Lavada 
combinando o processo foto-Fenton com fotocatálise e fotoeletrocatálise 
heterogênea 
 
Foi realizada inicialmente a degradação FF na seguinte condição: 2.500 mg L
-1
 




 e 20 ml de H2O como descrito no item 4.4.2. Após o processo 
FF, manteve-se o mesmo aparato experimental, sem interrompimento da reação, 
seguido por 4 h de tratamento pelos seguintes processos: fotólise, fotocatálise ou 
fotoeletrocatálise. Na fotocatálise foi acrescentado o eletrodo de TiO2 na solução após 
as 2 h de degradação FF, e na fotoeletrocatálise, além do eletrodo de TiO2, foi 
acrescentado o contra-eletrodo de Platina sob potencial de 1,5 V. O processo de 
degradação combinado teve duração de 6 h. Após a degradação fotocatalítica a solução 
foi transferida para tubos falcons com auxílio de uma pipeta automática, e 
posteriormente foi centrifugada para separação da parte líquida da parte sólida. A Figura 
11 apresenta o fluxograma das etapas realizadas neste tópico. Devido à quantidade 









retirada do ferro, pois neste caso poderia não restar amostra suficiente para análise do 
carbono restante na parte sólida, pelo CHN. 
 
Figura 11- Fluxograma representativo do tratamento de degradação da BLL 
combinando os processos foto-Fenton com fotólise, fotocatálise e fotoeletrocatálise. 
 
 
4.7. Degradação da Biomassa de Levedura contendo o corante azul de metileno  
 
O estudo de sorção do corante azul de metileno por Biomassa de Levedura foi 
realizado por pesquisadores do grupo de Análises Químicas Aplicadas (AQUA) da 
Unifesp.  
O processo de sorção ocorreu primeiramente com o preparo de uma solução 
estoque de azul de metileno (Sigma-Aldrich, 82%) com concentração de 2.500 mg L
-1
, 
simulando uma solução de concentração similar a empregadas em processos de 
tingimento.  O preparo de BL após a biossorção do corante azul de metileno (BLS) foi 
realizado suspendendo massas de 30 mg de BL em 100 mL de solução estoque. Tais 
suspensões foram agitadas por 15 min em um incubadora (Tecnal, TE-420) a 200 rpm 
em temperatura ambiente. Após a agitação, as suspensões foram centrifugadas 
(Eppendorf, 5702) para separação da BLS, a qual foi congelada e liofilizada. 
Importante salientar que em estudos de capacidade de sorção realizados por 
Labuto et al. (2017, no prelo).  BL teve capacidade máxima de sorção de 27,7 mg g
-1
 do 




corante azul de metileno e o fenômeno foi caracterizado pelo modelo de três parâmetros 
(SIPS) que prediz uma sorção mista entre fenômenos que envolvem interações químicas 
e físicas entre o analito e o biosorvente. Portanto, na massa utilizada nos estudos de 
degradação dispunha-se de 2,77 mg pertinentes ao corante sorvido, sendo 
correspondente a 1,66 mg carbono, baseando-se na formula estrutural e o peso molécula 
do azul de metileno. 
Contudo, o teor de carbono associado à massa de BLS empregada no estudo de 
degradação, era superior ao correspondente relativo ao processo de sorção. Isto porque 
foi empregada solução inicial com concentração muito maior se corante do que as 
utilizadas no estudo de sorção, no intuito de simular uma solução com concentrações 
equivalentes à de tingimento. Assim, no material de BLS havia o corante adsorvido 
mais o corante depositado sobre a superfície do material durante a etapa de secagem por 
liofilização e proveniente do volume de solução presente nos interstícios do resíduo 
sólido centrifugado. 
Para as medidas dos teores de azul de metileno nos sobrenadantes do processo 
de lavagem, preparou-se uma solução estoque 50 mg L
-1
 estoque, a qual foi empregada 
para produção de uma curva analítica com concentrações de 2, 5, 8, 10 e 12 mg L
-1
, 
utilizando o equipamento UV-Vis (MultiSpec, 1501).  Os sinais de absorção foram 
medidos no comprimento de onda de 666 nm. 
Os sobrenadantes foram analisados no UV-Vis, sob as mesmas condições da 
curva analítica, tendo sido realizadas diluições adequadas quando necessário para se 
adequarem à faixa dinâmica da curva analítica empregada para a determinação da 
concentração de corante inicial. 
Para determinar a contribuição em carbono do corante depositado sobre a 
superfície de BLS, foi realizada análise de CHN de BL (44,20%) e de BLS (47,47%). A 
diferença de carbono percentual entre os materiais é de 3,27% e corresponde ao azul de 
metileno adsorvido e depositado sobre a superfície de BL. Conhecendo-se a massa e o 
teor de carbono correspondente ao azul de metileno adsorvido, pode-se determinar a 
massa e o teor de carbono correspondentes ao azul de metileno depositado sobre a 
superfície de BLS após a etapa de liofilização, respectivamente 2,68 e 1,60 mg. Desta 
forma, a massa total de carbono adicionado à massa de BLS pela solução de corante foi 
de 3,26 g.  
(b) 




A BLS foi submetida aos tratamentos foto-Fenton na condição de 2.500 mg L
-1
 




 e 25 mL de H2O e a combinação deste com fotocatálise e 
fotoeletrocatálise sob potencial de 1,5 V, como descrito no item 4.6. 
 
4.8. Técnicas de caracterização morfológica, estrutural e de avaliação do teor de 
carbono da fração sólida e fração líquida antes e após o processo de degradação da 
Levedura. 
 
A técnica de microscopia eletrônica de varredura (MEV) foi empregada para 
caracterização morfológica do eletrodo de TiO2, da BL e BLL antes e após os diferentes 
processos de tratamento. Para isso foi utilizado o equipamento da JEOL (JSM-6610) 
situado na central multiusuária da Unifesp. As características estruturais dos nanotubos 
de TiO2 sobre a superfície do eletrodo, foram obtidas em função da sua estrutura 
cristalina por meio da análise de difratometria de Raio-X (DRX) empregando um 
difratômetro (Bruker, D8 ADVANCED) equipado com espelho de Göbel e fonte de 
radiação Cu Kα (λ=1,5418). Os difratogramas foram obtidos para 2θ entre 24° a 90°, 
step = 0,05°, tempo = 120”. 
O teor de carbono da amostra foi obtido por meio de duas técnicas: Carbono 
Orgânico Total (COT) e Análise Elementar (CHN). O COT (Shimadzu, TOC-V CPN) 
fez a medição do carbono presente na parte líquida, enquanto que o CHN (PerkinElmer, 
2400) mediu o carbono presente na estrutura sólida. O COT é uma medida da 
quantidade de carbono proveniente de fonte orgânica de amostras aquosas. A curva 
analítica utilizada foi de 250 ppm, e durante as análises admitiu-se um desvio padrão 
das medidas de no máximo 2%. A Análise elementar (CHN) mede a porcentagem dos 
principais elementos de uma amostra: carbono, hidrogênio, oxigênio e enxofre por meio 
de combustão em uma atmosfera de oxigênio puro. Os gases resultantes dessa 
combustão são quantificados em um detector de condutividade térmica (TCD). O CHN 
foi realizado pelo núcleo de Núcleo de Apoio Técnico de Ensino e Pesquisa (NATEP) 









O fluxograma da Figura 12 apresenta o resumo da condução dos experimentos e 
sequência de explicitação dos resultados. Inicialmente foram realizados ensaios de 
degradação com a BLL, a fim de verificar somente a redução de massa da fração sólida 
proveniente da degradação e/ou mineralização uma vez que a BL é composta por outras 
substâncias e libera uma quantidade elevada de carga orgânica em solução, dificultando 
assim, a quantificação de carga orgânica mineralizada da estrutura sólida após o 
emprego dos diferentes processos de tratamento. Na sequência, fez-se os tratamentos na 
BL e por último, empregando condições otimizadas, a degradação e mineralização da 
BLS. 
 












5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 
 
 Nesta seção serão apresentados os resultados de degradação e mineralização de 
BLL (Biomassa de Levedura Lavada), BL (Biomassa de Levedura in natura), e BLS 
(BL após a biossorção do corante azul de metileno) empregando os processos de 
tratamento foto-Fenton, fotocatálise, fotoeletrocatálise e a combinação otimizada destes 
processos. É importante salientar que os estudos foram conduzidos empregando-se 
inicialmente a matriz menos complexa dentre as três avaliadas, isto é, a BLL. Os 
resultados das condições otimizadas para este material foram aplicados para BL e, após 
avaliação das melhores condições de degradação da BL, estas foram aplicadas para 
BLS. Como o foco principal do trabalho era a degradação da BLS, a escolha das 
condições obtidas nos experimentos com BLL e BL, basearam-se somente nos melhores 
resultados absolutos. Já para o tratamento dos dados obtidos com a BLS fez-se um 
range dos resultados, seguido de um coeficiente de variação em função da média, para 
avaliar a confiabilidade dos resultados.  
  
5.1. Lavagem da Biomassa de Levedura (BL)  
 
O processo de lavagem foi repetido oito vezes, até que o sobrenadante após a 
última centrifugação estivesse límpido (Figura 13). Observa-se na Figura 14 a diferença 
de coloração da Biomassa de levedura no estado sólido (a) e dissolvida em solução (b) 
antes e após a lavagem. 
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Figura 14 – Comparação entre a coloração da BL com BLL (a) no estado sólido e (b) 










Após as lavagens, foi realizado análise de COT, adotando uma curva analítica de 
250 ppm, para quantificação da carga orgânica presente em cada lavagem. A carga 
orgânica presente na primeira água de lavagem foi de 17.568 ppm, sendo realizado uma 
diluição de 80 vezes para estar dentro da curva analítica. Na segunda lavagem a carga 
orgânica caiu para 1.879,5 ppm, a diluição foi de 15 vezes. Na terceira e quarta lavagem 
o COT foi 238,8 ppm e 104,2 ppm, respectivamente, não sendo mais necessário a 
realização de diluição, pois, os valores de COT ficaram dentro na curva analítica. A 
partir da quinta lavagem, os valores de COT passaram para dois dígitos, sendo 
respectivamente, 51, 23 ppm, 39,69 ppm, 28,67 ppm e 22,19 ppm para a quinta, sexta, 
sétima e oitava lavagem. A elevada quantidade de resíduo soluvel confere a BL uma 
coloração visualmente mais escura e 160,77 ppm de carga orgânica no volume de 95 
mL. Enquanto a BL, após as sucessivas lavagens com água destilada, aparentou uma 
coloração mais clara e uma carga orgânica de 6,77 ppm (Figura 14).  
Desta maneira, é notória a necessidade de conhecer o quanto de carga orgânica é 
solubilizada, para que as análises e interpretações dos resultados de degradação e 
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5.2. Caracterização da Biomassa de Levedura (BL) e Biomassa de Levedura 
Lavada (BLL) antes e após o processo de fotólise 
 
O processo de secagem pelo método spray dryer realizado pela indústria para 
inativar a levedura Saccharomyces cerevisiae, interrompe suas atividades celulares, 
impedindo a multiplicação da célula. No entanto, quando a célula é reidratada volta a 
executar suas funções biológicas. A fim de verificar a reativação da atividade celular da 
BL e BLL durante o processo de degradação, ensaios preliminares de inoculação em 
meio de cultura YMA (5 g L
-1
 de peptona, 3 g L
-1 
de extrato de levedura, 3 g L
-1
 de 
extrato de malte, 10 g L
-1
 de dextrose e 20 g L
-1
 de ágar) foram realizados. Após 24 h, 
observou-se que a BL, antes e após a fotólise, se multiplicou recobrindo toda a placa, 
enquanto que em condições idênticas num mesmo período de tempo, a BLL apresentou 
menor crescimento. 
Uma possível explicação para isto é que a BL é formada pelos resíduos da 
produção de álcool, ricos em açúcares, favorecendo assim o crescimento da levedura 
quando em condições favoráveis. Por outro lado, na BLL foi retirado parte desse 
substrato, diminuindo assim sua velocidade de crescimento. Para ambas as biomassas, o 
crescimento das leveduras que sofreram irradiação UV-Vis, foi menor em relação 
àquelas que não sofreram exposição a luz UV-Vis. 
A Figura 15 apresenta a caracterização morfológica da (a) BL e (b) BLL 
realizada pela técnica de microscopia eletrônica de varredura (MEV).  
 
Figura 15 – Imagens de MEV da (a) BL e (b) BLL  
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Observa-se a diferença de formato entre a BL e BLL. A BL tem um aspecto 
morfológico esférico, ocasionado pela técnica de secagem empregada pela indústria, a 
qual promove a formação de gotículas onde as células de levedura flutuam na 
superfície, conferindo sua configuração esférica, como observado na Figura 15a. Nota-
se que as células de leveduras estão agrupadas em uma matriz exopolimérica (EPS), 
formando uma colônia de células. Após passar por sucessivas etapas de lavagem, a 
matriz exopolimérica é reduzida e a BLL apresenta formato irregular (não esférico), 
tornando possível uma visualização mais definida da morfologia das células de levedura 
(Figura 15b). 
Os EPS são polímeros extracelulares, produzidos por alguns fungos, leveduras, 
bactérias e algas, normalmente encontrados na forma de limos (mucos), que são 
excretados para o meio extracelular, provocando um aumento significativo na 
viscosidade do meio (SILVA et al., 2006). Segundo Boari et al. (2009) e Caixeta et al. 
(2012) os EPS agem como uma barreira defensiva, auxiliando a célula a resistir a 
condições de estresse múltiplo, tais como a diminuição e a exaustão de nutrientes e 
água, a presença de biocidas e outros agentes antimicrobianos. Tais polímeros são 
capazes de sequestrar cátions, metais e toxinas, proporcionando, também, proteção 
contra alterações de pH, radiações UV, choques osmóticos e dessecação.  
Quando a levedura é submetida a tratamentos de degradação ineficientes, que 
provocam um estresse celular, mas não o rompimento da parede celular, pode resultar 
na produção de EPS como forma de proteção e sobrevivência. Com isso não são 
observadas reduções na carga orgânica após o processo de degradação aplicado. 
 
5.3. Degradação da Biomassa de Levedura Lavada (BLL) 
 
Inicialmente foram realizados experimentos preliminares com o intuito de 
avaliar a influência das seguintes variáveis: tempo de reação, adição sequencial H2O2 e 
o efeito combinado H2O2 e Fe
2+
, bem como a ação da irradiação UV-Vis. 
Analisou-se posteriormente, o efeito da quantidade de H2O2, durante o processo 
de degradação da BLL via foto-Fenton. Sob condições otimizadas de tempo de 
tratamento, concentração de H2O2 e de ferro, fez-se um estudo de degradação da BLL 
via Fenton e H2O2, com e sem radiação UV-Vis, e via fotocatálise e fotoeletrocatálise. 
A quantidade de carbono inicial da fração sólida (CIFS) e carbono final da fração 
sólida (CFFS) foram monitorados pela técnica de Análise Elementar (CHN). Os valores 




de carbono inicial (CIFL) e final (CFFL) da fração líquida foram obtidos pela técnica do 
carbono orgânico total (COT). 
Para todos os experimentos com BLL, o CIFL foi ± 0,64 mg em uma solução de 
trabalho de 95 mL. Os resultados da porcentagem de redução de massa da BLL foram 
calculados com base na massa (mg) pesada para análise de CHN e massa pesada para 
realização do experimento. O valor de carbono mineralizado foi obtido considerando os 
resultados de CFFS e CFFL. A Figura 16 apresenta esquematicamente a sequencia 
experimental realizada com a BLL. 
 
















5.3.1. Avaliação das variáveis: tempo de degradação, adição sequencial de H2O2 e 
H2O2 e Fe
2+
 na degradação e mineralização da BLL 
 
Na Tabela 3 são apresentados os valores iniciais e finais de carbono na fração 
líquida e sólida após os processos de tratamento da BLL, assim como os respectivos 
resultados de carga orgânica mineralizada e degradada para cada condição e tempo de 
reação. O carbono inicial da fração sólida (CIFS) apresentado em todas as tabelas foi 
baseado nos valores de carbono obtidos pela análise de CHN de cada um dos materiais 




avaliados (BLL, BL e BLS), considerando-se a massa pesada para cada experimento 
realizado. 
 
Tabela 3 – Análise comparativa de carbono mineralizado e redução de massa de BLL 
após os experimentos preliminares variando os seguintes parâmetros: tempo de reação, 
adição sequencial de H2O2 e H2O2 e Fe
2+
. Condições de tratamento: 95 mL de solução, 
100 mg de BLL, 2.000 mg L
-1




, Lâmpada de vapor de Hg de 
80W. CIFL = 0,64 mg. 
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7,33 15,58  
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3 h 
(Sem adição de 
H2O2) 
 


























* <LD: abaixo do limite de detecção do equipamento 
 
Comparando-se a influência do tempo de degradação, nota-se que após 1 h, 
(experimento 1) a BLL apresentou maior percentual de carga orgânica mineralizada e de 
redução de massa, quando comparado com 3 h de degradação (experimento 3). Sendo 
assim, tempos maiores que 1 h, sob a mesma condição experimental, não contribui para 
a redução de carga orgânica de BLL, provavelmente devido a este procedimento não ser 
eficiente o suficiente para promover o rompimento da parede celular de todas as 
leveduras presentes, expondo-as a uma situação de estresse que leva a produção de EPS 
pelas células que não sofreram rompimento celular, presentes em BLL. 
O experimento 3, com tempo total de degradação de 2 h e adição de H2O2 após 1 
h, numa quantidade adequada para recomposição da concentração inicial, apresentou 




melhor percentual de redução de massa e mineralização carga orgânica, 27,55% e 
17,56%, respectivamente. 
Já no experimento 4 com tempo total de 2 h, onde adicionou-se na metade do 
tempo de degradação H2O2 e Fe
2+
 de forma a recompor as concentrações iguais as 
iniciais dos reagentes, teve-se uma redução de massa de 24,51% e não houve 
mineralização de carbono. Indicando assim que a adição de Fe
2+
 no meio do processo de 
tratamento não é um fator impulsionador na redução da carga orgânica, pois com o 
mesmo tempo de tratamento, sem adição de ferro, houve maior percentual de carbono 





tendem a limitar o processo fotocatalítico que leva a mineralização. Quando em 
excesso, em meio aquoso, o Fe
2+
 compete com a matéria orgânica pelos radicais •OH, 
conforme Equação 15. O Fe
3+
, gerado na reação Fenton, na presença da luz, é reduzido 
novamente a Fe
2+
, fechando o ciclo catalítico. Em excesso, os íons Fe
3+
 tendem a reagir 
com o H2O2, resultando espécies como o radical HO2•, menos reativa que o •OH 
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Após o processo de degradação via foto-Fenton da BLL sob diferentes condições 
experimentais, imagens de MEV foram obtidas para análise morfológica comparativa da 




















Figura 17 – Imagens de MEV de BLL (a) antes do tratamento e (b) após os 
experimentos de avaliação do tempo de degradação, realizados durante (b) 1 h e (c) 3 h, 
(d) influência da recomposição da concentração inicial de H2O2, após 1 h de degradação 
e (e) da recomposição combinada das concentrações inicias de H2O2 e Fe
2+
. Condições 
de tratamento: 95 mL de solução, 100 mg de BLL, 2.000 mg L
-1






























Observa-se nas imagens de MEV que, inicialmente, a BLL apresenta uma 
quantidade elevada de EPS e outros compostos poliméricos de proteção, que dificultam 
a visualização morfológica das células de levedura e proporcionam o agregamento 








deixando as células de levedura mais definidas. Comparando as imagens de MEV após 
1 h (Figura 17b) e 3 h (Figura 17c) de degradação, sem adição de reagentes durante o 
experimento, verificou-se uma menor presença de EPS após o menor tempo de 
tratamento (experimento 1). Provavelmente, sob longos tempos de ensaio as células que 
não são rompidas produzem EPS, devido ao estresse sofrido, aumentando a carga 
orgânica do meio. Por isso, a imagem demonstra que as células de leveduras que não se 
romperam encontram-se mais visíveis e soltas após 1 h de tratamento, com aparência 
morfológica mais rugosa (Figura 17b), sendo um possível indicador de uma pré-lise 
celular.  
Nos tratamentos realizados em 2 h, com adição de H2O2 (Figura 17d) e H2O2 e 
Fe
2+
 (Figura 17e) ao meio reacional durante o experimento, observou-se uma 
característica morfológica da BLL semelhante àquela obtida após 3 h de tratamento, 
sem adição de reagente durante o ensaio (Figura 17c). Isto porque sob condições de 
estresse múltiplo a levedura continua produzindo EPS, não propiciando a eliminação 
deste, mesmo adicionando mais reagente ao sistema. No entanto, a adição sequencial da 
concentração inicial de H2O2 no meio do experimento de degradação, contribuiu para a 
eliminação de parte da carga orgânica da BLL. Isto porque a redução da carga orgânica 
não é decorrente apenas da lise das células e mineralização dos componentes provindos 
da parede celular das leveduras, mas também pela degradação do EPS e outros 
componentes da BLL. 
Tendo em vista os resultados preliminares de redução de massa e mineralização 
mencionados e discutidos neste item, verificou-se que, dentro das condições estudadas, 
a variável significativa do processo de degradação foto-Fenton é a concentração de 
H2O2 no meio reacional. Portanto, posteriormente foram feitos experimentos de 
degradação da BLL variando as concentrações iniciais de H2O2, mantendo a 
concentração inicial de ferro em 40 mg L
-1
 e o tempo de tratamento em 2 h. 
Estabeleceu-se que a recomposição da concentração inicial de H2O2 no meio reacional 












5.3.2. Efeito da luz UV-Vis – Fotólise 
Para identificar a influência da luz UV-Vis na redução da carga orgânica da 
BLL, foram realizados ensaios de fotólise no tempo de 2 h. A Figura 18 apresenta as 
imagens de MEV da BLL antes (a) e após a fotólise (b). 
 
Figura 18 – Imagens de MEV da BLL (a) antes e (b) após a fotólise. Condições de 
tratamento: 95 mL de água, 100 mg de BLL, 2 h. Lâmpada de vapor de Hg de 80W. 
 
O emprego do processo de fotólise não foi capaz de ocasionar a lise celular em 2 
h de tratamento. Entretanto, nota-se na Figura 18b que as células de levedura estão mais 
individualizadas e definidas, e também, há a ausência de grande parte da matriz 
exopolimérica presente na Figura 18a. A massa de carbono inicial, antes da fotólise foi 
46,78 mg e após a degradação somente com a luz UV-Vis, a BLL foi para 34,23 mg de 
carbono na fração sólida e 10,97 mg de carbono na fração líquida. O percentual de 
redução de massa da BLL foi 26,70% e a carga orgânica mineralizada foi 3,24%. 
Desta forma, é possível constatar que a fotólise, apesar do baixo rendimento, é 
capaz de degradar a fração sólida, aumentando a massa de carbono solúvel na fração 
líquida de 0,64 mg para 10,97 mg, mineralizando um pequeno percentual. Este 
resultado corrobora o resultado apresentado no item 5.1, onde observou-se que com a 
radiação UV-Vis houve menor crescimento de BLL, devido ao efeito biocida da luz 
UV. Lobo (2009) avaliou o comportamento da levedura S. cerevisiae sob a radiação UV 
de 30 W, onde observou que após 60 segundos, houve inativação de 99,76% das células 
viáveis e após 96 h houve 100% de reativação das células. A constatação da autora foi 
que a reativação das células deve-se a aplicação de uma dose não letal de radiação UV 
a b 




ou ao fato de ter restado algumas células viáveis que poderiam estar se multiplicando e 
nutrindo-se de restos celulares de células mortas. 
O efeito da luz sob a BLL não foi suficiente para ocasionar a lise da célula, 
eliminando baixa quantidade de carga orgânica, sendo necessário portando à inclusão de 
outras variáveis, como por exemplo, o H2O2 para resultados mais expressivos de 
carbono degradado e mineralizado.  
 
5.3.3. Efeito da quantidade de H2O2 adicionada durante o processo de degradação 
da BLL via foto-Fenton 
 
A Tabela 4 apresenta os valores iniciais de carbono presente na fração sólida 
(CIFS) no material empregado para cada experimento, bem como os resultados de 
carbono final na fração sólida (CFFS), carbono final na fração líquida (CFFL), a 
porcentagem de BLL degradada e o carbono mineralizado para os experimentos com 




























Tabela 4 – Análise do carbono mineralizado e redução de massa da BLL após o 
processo foto-Fenton empregando as diferentes concentrações de H2O2. Condições de 




, Lâmpada de vapor 
de Hg de 80W. CIFL = 0,64 mg.  
 
Experimentos Concentração 












% de redução 





1 500 47,13 35,09 7,12 25,54  4,92 10,43  
2 1.000 46,85 35,47 5,27 24,29  6,11 13,03  
3 1.500 46,99 35,73 4,78 23,93  6,47 13,75  
4 2.000 47,13 31,72 4,75 32,69  10,61 22,63  
5 2.500 47,06 25,64 3,63 45,51  17,79 37,79  
6 3.000 46,06 33,15 3,01 29,56  10,90 23,17  
7 4.000 46,89 30,37 2,48 35,24  14,04 29,95  
8 5.000 46,99 37,38 2,44 20,48  7,17 15,29  
 
Após os experimentos, os resultados de análise de carbono mostraram que a 
adição de H2O2 no meio da reação em intervalos fixos de 15 min, com 2 h de 
degradação, foi eficiente na redução da carga orgânica da BLL, pois ocasionou 
degradação da carga orgânica da fração sólida e líquida proporcionalmente até a 
condição otimizada. No entanto, o percentual de redução de massa e mineralização da 
carga orgânica dependem da concentração inicial de H2O2 de cada experimento e, 
consequentemente, das concentrações adicionadas ao longo do tempo de tratamento. Os 
experimentos cujas concentrações de H2O2 foram 500, 1.000 e 1.500 mg L
-1
, 
apresentaram resultados de redução de massa e mineralização relativamente próximos 
entre si. O experimento com a maior eficiência de remoção da carga orgânica da BLL 




foi a concentração de 2.500 mg L
-1
 de H2O2, tendo este apresentado 45,51%  de redução 
de massa da BLL e mineralizado 37,79% de carga orgânica. Concentrações acima de 
2.500 mg L
-1
 de H2O2, mostraram ser ineficientes na redução de massa e mineralização 
da BLL. Zhang et al. (2005) encontraram uma condição otimizada na remoção da carga 
orgânica de lodo orgânico com adições sucessivas de H2O2 e Ferro
2+
, ao invés de uma 
grande e única dosagem dos reagentes.  
O experimento com concentração de 5.000 mg L
-1
 de H2O2, foi o que apresentou 
menor percentual de degradação e mineralização da BLL, 20,48% e 15,29%, 
respectivamente. Provavelmente o excesso de H2O2 reagiu com o radical •OH presente 
no meio, diminuindo a ação oxidativa deste sobre a fração sólida e solubilizada durante 
o processo e, consequentemente, diminuindo o percentual de redução de massa e 
mineralização da BLL. Segundo Melo et al.  (2009) o H2O2 pode reagir tanto como um 
inativador como um iniciador de reações oxidativas. O excesso H2O2 deve ser evitado, 
por este ser um agente sequestrante de radical hidroxila (•OH), originando reações 
competitivas que produzem um efeito inibidor para a degradação do composto orgânico.  
Observam-se na Figura 19 as imagens de MEV da BLL antes e após o processo 
















Figura 19 - Imagens de MEV comparando a BLL (a) antes do tratamento com foto-
Fenton e após a degradação com as diferentes concentrações de H2O2: (b) 500 (b), (c) 
1.000, (d) 1.500, (e) 2.000, (f) 2.500, (g) 3.000, (h) 4.000 e (i) 5.000 mg L
-1
. Condições 




. Lâmpada de 

































Após o experimento FF com a concentração de 500 mg de H2O2, nota-se a 
ausência de grande parte do EPS que forma a colônia de células de levedura (Figura 
19a), levando a formação de vazios na estrutura da BLL (Figura 19b). Provavelmente 
devido a um ataque preferencial do agente oxidante ao EPS. 
Tratamento de degradação da BLL empregando concentrações de H2O2 1.000 e 
1.500 mg L
-1
 mostraram ser ineficientes na lise da célula de levedura, como mostraram 
as Figuras 19c e 19d, respectivamente. 
O experimento de degradação FF com 2.000 mg de H2O2 mostrou ser eficiente 
para a lise da célula de levedura, restando ao final do tratamento, restos de células 
lisadas mais EPS (Figura 19e). Após o experimento com concentração inicial de H2O2 
de 2.500 mg, não é observado células de levedura íntegras, restando ao final da 
degradação, massa de células rompidas (lisadas), como observado na Figura 19f. 
Nos experimentos de degradação com concentrações iniciais de H2O2 de 3.000, 
4.000 e 5.000 mg, observou-se após o tratamento a existência de EPS, e o agrupamento 
das células de levedura, deixando-as menos susceptíveis ao ataque dos radicais 
hidroxilas, dificultando a lise celular (Figura 19h). Notou-se também a presença de 
células íntegras e lisadas, observado na Figura 19i. Provavelmente devido à geração de 
radicais menos reativos, hidroperoxilas (HO2•), formados pela reação do H2O2 em 
excesso com os radicais •OH presente no meio reacional (MELO et al., 2009). 
Como a BLL é reativada quando hidratada, sendo, portanto um material 
biológico vivo, o controle final da carga orgânica após o tratamento torna-se muito 
difícil. Tendo em vista que este microrganismo, além do metabolismo celular, produz 
uma quantidade extra de carbono (EPS); dentre outras formas, sob condições de 
estresse. 
Desta forma, a concentração otimizada de H2O2 no processo de degradação da 
BLL via FF foi de 2.500 mg L
-1
. Sendo adotada esta concentração para os demais 












5.3.4. Degradação da BLL via Fenton, H2O2 e H2O2 /UV-Vis 
 
Com o intuito de verificar a influência do H2O2, e do seu efeito combinado com 
o ferro e sob radiação UV-Vis foram realizados três experimentos. Um deles somente 
sob ação de H2O2 na concentração inicial de 2.500 mg L
-1
, e os outros, sob o efeito 
combinado do H2O2 com Fe
2+
, conhecido como Fenton, e o outro com H2O2 sob 
radiação UV-Vis. Nesses experimentos não foram realizados recomposição da 
concentração inicial de H2O2 no meio reacional durante o tratamento. A eficiência dos 
processos foi mensurada em termos de % de redução de massa de BLL e valores de 
carbono mineralizado, e está apresentada na Tabela 5. 
 
Tabela 5 – Análise comparativa de carbono mineralizado e porcentagem de BLL 
degradada após o tratamento com Fenton e H2O2, com e sem a presença de luz UV-Vis. 
Condições de tratamento: 95 mL de solução, 100 mg de BLL, 2.500 mg L
-1
















% de redução 










47,01 29,15 0,94 38,06 16,95 36,06 





46,85 37,99 1,39 18,94 7,47 15,97 




46,99 34,39 9,98 26,79 2,60 5,53 
 
O processo de degradação da BLL via Fenton, quando comparado com os 
tratamentos via H2O2 e H2O2/UV, mostrou ser mais eficiente na redução da carga 
orgânica, resultando em 36,06% de carbono mineralizado e 38,06% de redução de 
massa da BLL. A quantidade de carbono restante tanto na fração sólida quanto na fração 
líquida após a degradação foi mais baixa, comparando-se com os demais experimentos. 
Sendo um indicativo de que ao atacar a estrutura sólida, disponibilizando carbono na 
solução, o radical •OH vai preferencialmente reagir com as espécies orgânicas mais 
suscetíveis à degradação e disponíveis, no caso, moléculas orgânicas solubilizadas. Tal 




fato contribuiria para a redução do carbono na fração líquida da amostra. Após a 
degradação com H2O2/UV-Vis, A BLL apresentou redução de massa de 26,79%, maior 
que a degradação apenas com H2O2, 18,94%. 
O processo de degradação da BLL via Fenton é eficiente, mas a introdução da 
luz UV-Vis no sistema potencializa os resultados tanto de mineralização quanto de 
redução de massa, como mostra o resultado do experimento 5 da Tabela 4. No entanto, 
o efeito apenas da luz não causa resultados significativos de mineralização da BLL 
como discutido no item 5.2.2. O tempo de tratamento de 2 h foi o que apresentou o 
melhor resultado na mineralização da carga orgânica. Na Figura 20 observa-se as 
imagens de MEV da BLL antes do processo de degradação (a) comparada com os 
experimentos de Fenton (b), H2O2 (c) e H2O2/UV-Vis (d), respectivamente.  
 
Figura 20 – Imagens comparativas de MEV entre a BLL (a) antes e após passar pelos 
processos de degradação (b) Fenton, (c) H2O2 e (d) H2O2/UV-Vis. Condições de 
tratamento: 95 mL de solução, 100 mg de BLL, 2.500 mg L
-1





. Lâmpada de vapor de Hg de 80W. 
 
 
Os experimentos de degradação empregados, não ocasionaram a lise da célula da 
BLL. No entanto, é possível visualizar uma menor quantidade de EPS na BLL após os 
experimentos, comparando-se com a BLL antes dos experimentos.  
a b 
c d 




Diante dos resultados obtidos, a condição mais eficiente nos percentuais de 
redução de massa e mineralização da BLL é o tratamento via foto-Fenton, empregando 
concentrações iniciais de 2.500 mg L
-1




, com adições 
sucessivas de H2O2 no sistema reacional ao longo de 2 h de tratamento.  
 
5.3.5. Degradação da BLL via fotocatálise e fotoeletrocatálise 
 
 Neste tópico serão apresentados e discutidos os resultados do preparo do 
semicondutor de TiO2 nanoestruturado, sua caracterização física e fotoquímica, e os 
testes de degradação fotocatalítica (FTC), fotoeletrocatalítica (FTEC), e a combinação 
do processo foto-Fenton e fotocatalítico, sob condições otimizadas, destacando a % de 
BLL degradada e carbono mineralizado. Nos ensaios de fotoeletrocatálise diferentes 
valores de potencial foram investigados num intervalo de 1,0 a 1,5 V.  
 
5.3.5.1. Caracterização física e fotoquímica do TiO2 nanoestruturado  
 
O processo de anodização na placa de Ti CP resultou no crescimento de uma 
camada de óxido nanoestruturada de TiO2. Este processo aumenta significativamente a 
área superficial do eletrodo, em relação a uma camada de óxido compacta. A camada de 
óxido cobriu toda a superfície da placa de Ti CP, ampliando a sua capacidade de 
geração de radicais •OH. Observa-se na Figura 20 a imagem de MEV da placa da 
camada de óxido formada por nanotubos organizados sobre a placa de Ti CP, numa 
vista frontal (Figura 21a e 21b) e vista lateral (Figura 21c).  
Os nanotubos apresentaram comprimento (±) de 388,215 nm (Figura 21c) e 
diâmetros interno e externo de ± 89,492 nm e 139,482 nm, respectivamente. Os 
nanotubos tiveram suas dimensões mensuradas a partir do software Image J. 
 
Figura 21 – (a) e (b) Vista de topo da amostra de Ti CP após a anodização, em 
diferentes aumentos. (c) Corte transversal da camada de óxido. Solução aquosa de HF 
0,2 mol L
-1 









O eletrodo de TiO2 nanotubular foi submetido a análise de difração de raios X, 
para identificação das fases cristalinas, e os resultados dos difratogramas antes e após o 
tratamento térmico (TT) a 450 ºC, é apresentado na Figura 22.  Após o tratamento 
térmico, observa-se o aparecimento de dois picos, um de maior e outro de menor 
intensidade em 2θ igual a 25,28º e 27,44º, referentes ao pico da fase anatase (A) e da 
fase  rutilo (R), respectivamente. Nota-se a ausência destes picos na amostra sem 
tratamento térmico, caracterizando uma estrutura amorfa. 
 
Figura 22 - Difratogramas de raios X da camada de nanotubos de TiO2, antes e após o 
tratamento térmico a 450 ºC sob atmosfera de ar durante 2,5 h e resfriamento lento 
dentro do forno.  
 









































































Segundo Varghese et al., (2003) é essencial a predominância da fase cristalina 
anatase, devido sua alta atividade fotocatalítica, para tornar o TiO2 um excelente 
fotocatalisador. Para garantir que a fase anatase esteja presente em toda a amostra é 
necessário um tratamento térmico a uma temperatura de 450ºC. Como a fase anatase é 
metaestável é necessário um controle rigoroso da temperatura durante a cristalinização 
da camada de óxido, pois a medida que a temperatura vai aumentando os átomos vão se 
a 




rearranjando, e a partir da temperatura de 480ºC, a quantidade da fase rutilo vai 
tornando-se maior que a da fase anatase. Após 600ºC, não há mais indícios da presença 
da fase anatase.  
A fotoatividade do eletrodo de TiO2 foi avaliada por ensaios de voltametria 
linear com e sem o emprego da radiação UV-Vis. A Figura 23 apresenta os gráficos de 
fotocorrente sob irradiação de uma lâmpada de vapor de mercúrio de 80 W, numa faixa 
de potencial de -0,2 a 1,3 V vs. Ag/AgCl. 
Observa-se que sob irradiação UV-Vis a amostra apresentou densidade de 
corrente com intensidade de 1,8 mA cm
-2
 a um potencial de 0,5 V vs. Ag/AgCl. Neste 
mesmo potencial, a amostra de TiO2 sem iluminação apresentou valor de densidade de 
corrente muito baixo, próximo a zero. Quanto maior a geração de cargas, maior a 
intensidade de corrente e mais fotoativo o semicondutor.  
 
Figura 23. Gráfico de fotocorrente em mA cm
-2
 em função do potencial aplicado, com e 
sem emprego de radiação UV-Vis. Solução Na2SO4 0,2 mol L
-1
. pH 2. Catodo de 
platina e anodo de Ti CP revestido com nanotubos de TiO2 tratados termicamente a 
450°C.   
 
TiO2 sob luz UV-Vis 
TiO2 no escuro 





5.3.5.2. Degradação heterogênea fotocatalítica e fotoeletrocatalítica da BLL  
São apresentados na Tabela 6, os resultados do carbono analisado da BLL antes 
e após o tratamento fotocatalítico e fotoeletrocatalítico.  
Tabela 6 – Análise comparativa de carbono mineralizado e redução de massa da BLL 
após o tratamento fotocatalítico (FTC) e fotoeletrocatalítico (FTEC) sob os potenciais 
de 1,0, 1,2 e 1,5 V. Lâmpada de vapor de Hg de 80W, solução aquosa de 95 mL, 100 


















1 FTC 47,15 27,41 11,42 41,86 8,31 17,63 
2 FTEC 1,0 V 47,01 35,26 14,50 24,99 <LD <LD 
3 FTEC 1,2 V 46,94 34,55 13,50 26,41 <LD <LD 
4 FTEC 1,5 V 46,97 31,89 13,63 32,10 1,45 4,41 
* <LD: abaixo do limite de detecção do equipamento 
Após o processo de degradação via FTC, a BLL apresentou redução de massa de 
41,86% e o percentual de carbono mineralizado foi 17,63%. A FTEC mostrou ser 
menos eficiente na degradação da BLL quando comparado com a FTC. Dentre os 
potenciais aplicados na FTEC, o que apresentou maior redução de massa da BLL foi o 
potencial de 1,5 V, com percentual de 32,10%. O resultado de carbono mineralizado 
não foi representativo para todos os potenciais aplicados na FTEC, mantendo altos 
valores de carbono presente na fração sólida e líquida. Dois fatores podem ter 
contribuído para os baixos valores de mineralização da BLL: a produção elevada de 
EPS e outros compostos poliméricos de proteção celular, e a baixa geração de radicais 
hidroxilas na superfície do semicondutor. Conforme Labuto et al. (2017, no prelo) a 
biomassa de levedura possui carga negativa. Desta forma, a aplicação de um potencial 
positivo no semicondutor pode causar a atração destas em direção ao eletrodo formando 




uma camada de levedura próxima ao óxido nanotubular. Essa camada atua como uma 
barreira física, impedindo a penetração da luz UV-Vis sobre a superfície do eletrodo e 
consequentemente, a formação do radical •OH, diminuindo assim os resultados de 
degradação e mineralização da carga orgânica.  
São apresentadas na Figura 24 as imagens de MEV da BLL (a) antes da 
degradação, (b) após a fotocatálise e (c) fotoeletrocatálise sob intervalo de potencial de 
1,0 a 1,5 V.  
 
Figura 24 – Imagens de MEV da BLL nas seguintes condições (a) antes da degradação 
após a degradação empregando-se (b) a fotocatálise (FTC) e fotoeletrocatálise (FTEC) 
sob os potenciais de (c)1,0 V , (d) 1,2 V e (e) 1,5 V. Sob potencial constante empregou-
se catodo de platina e anodo de Ti CP revestido com nanotubos de TiO2 tratados 
termicamente a 450°C.  Lâmpada de vapor de Hg de 80W, solução aquosa de 95 mL, 








O tratamento da BLL por meio da fotocatálise (FTC) não ocasionou a lise da 
célula de levedura, como visto na Figura 24b. No entanto, nota-se que as células estão 
menos agrupadas, com menor quantidade de EPS. Após a fotoeletrocatálise (FTEC) 
aplicando-se um potencial de 1,5 V, observou-se uma rugosidade da parede das células, 
indicando uma possível pré- lise celular (Figura 24e). O que pode ter sido ocasionada 
pelo campo elétrico formado entre o cátodo e o ânodo, resultando na eletrocussão da 
BLL. É possível observar também a ausência de EPS e a aglutinação das células, devido 
a um mecanismo de sobrevivência das mesmas.  
Em estudo de oxidação eletroquímica de estruturas celulares, Jeong et al. (2007) 
verificou que os microrganismos podem entrar em contato com a superfície do ânodo, 
sendo adsorvidos sobre ele, e mortos eletricamente, em virtude do campo elétrico 
aplicado. Já Saito et al. (1992), verificou que a aplicação de potencial promove um 
ataque dos radicais •OH, primeiramente nas estruturas celulares mais externas, como a 
parede celular e a membrana plasmática, promovendo a formação de poros 
(eletroporação), que permitem a entrada de substâncias oxidantes para dentro da célula. 
Desta forma, quando há destruição dos constituintes externos e a destruição das enzimas 
importantes para o metabolismo e a respiração celular, ocorre a lise celular.  
Embora não se tenha evidências de uma lise celular, o tratamento fotocatalítico 
mostrou ser mais eficiente na redução da carga orgânica da BLL, em comparação com o 
tratamento via fotoeletrocatálise. Provavelmente, ocorreu uma maior geração de radicais 
•OH nesse durante a fotocatálise. Dentre os potenciais avaliados no tratamento 
fotoeletrocatalítico, o potencial de 1,5 V foi o que apresentou o melhor resultado de 
degradação, possivelmente devido à eletrocussão da BLL, dando lhe uma aparência 
rugosa, indicando uma pré-lise celular. 
 
5.3.6. Degradação da BLL após o tratamento combinado: foto-Fenton e 
fotocatálise.  
O tratamento combinado foi realizado a fim de alcançar o máximo de redução de 
massa e mineralização de BLL. Tendo vista, a dificuldade em alcançar tais resultados 
em resíduos sólidos com apenas uma técnica de tratamento, combinou-se a melhor 
condição de tratamento encontrada no processo foto-Fenton (2.500 mg L
-1
 de H2O2, 40 
mg L
-1
 de ferro) (FF+FT) e os processos fotocatalítico (FF+FTC) e fotoeletrocatalítico 




(FF+FTEC) sob potencial de 1,5 V. Os resultados da análise de carbono antes e após a 
degradação são apresentados na Tabela 7.  
 
Tabela 7 – Análise do carbono mineralizado e redução de massa da BLL após a 
degradação combinando o processo foto-Fenton na condição: 2.500 mg L
-1
 de H2O2, 40 
mg L
-1
 de ferro (FF+FT), com fotocatálise (FF+FTC) e com fotoeletrocatálise 
(FF+FTEC) sob potencial de 1,5 V. Lâmpada de vapor de Hg de 80W, solução aquosa 















% de redução 





1 FF+FT 46,97 18,39 5,49 20,26 23,08 49,11 
2 FF+FTC 46,99 12,14 2,53 74,17 32,32 68,78 
3 FF+FTEC 47,01 21,25 4,59 54,83 21,22 45,08 
 
A degradação da BLL foi mais eficiente combinando o processo foto-Fenton 
seguido da fotocatálise. Este tratamento apresentou o máximo de mineralização da carga 
orgânica com 68,78% e 74,17% de redução de massa da BLL. O que era esperado, 
tendo em vista que estes processos de tratamento separados foram os que apresentaram 
valores mais elevados de degradação e mineralização. Observa-se nas imagens de MEV 
da Figura 25 a comparação da BLL antes de passar pelo processo de degradação (a) e 










Figura 25 – Imagens de MEV da BLL (a) sem tratamento e após o tratamento 
combinado (b) FF+FT, (c) FF+FTC e (d) FF+FTEC. Lâmpada de vapor de Hg de 80W, 














Nota-se por meio das imagens de MEV a ausência de células íntegras de 
levedura após todos os tratamentos combinados. Desta forma é possível constatar que 
houve o rompimento da parece celular, resultando ao final dos tratamentos, restos de 
células rompidas (lisadas) mais EPS, formando uma massa compactada de matéria 
orgânica não degradada.  
A Tabela 8 apresenta os resultados comparativos de redução de massa e 
mineralização da BLL, entre os experimentos individualizados, foto-Fenton (FF) e 
fotocatálise (FTC), e após a combinação do FF+FTC. Observa-se que a combinação dos 
processos de degradação otimizados, potencializou os resultados de eliminação da carga 
orgânica da BLL, havendo um acréscimo de 82% na mineralização e 63% na 
degradação, quando comparado com o resultado mais eficiente do processo de 










Tabela 8 – Análise comparativa da redução de massa e mineralização da carga orgânica 
da BLL entre os processos de tratamentos otimizados, foto-Fenton (FF) com 2.500 mg 
L
-1




, fotocatálise (FTC) e a combinação destes (FF+FTC). 





  CIFS 
(mg) 






% de redução 





1 FF 47,18 24,34 3,75 45,51  17,79 37,79  
2 FTC 47,18 27,61 9,82 41,86  8,31 17,63  
3 FF+FTC 46,94 11,05 2,08 74,17  32,32 68,78  
 
Determinadas as condições otimizadas de degradação da BLL, deu-se início a 
degradação da Biomassa de Levedura (in natura), uma vez que esta foi à biomassa 
utilizada como adsorvente do corante azul de metileno. 
5.4. Tratamento da Biomassa de Levedura (BL) 
 
Levando em conta as condições otimizadas de foto-Fenton obtidas no estudo de 
degradação da BLL, primeiramente, foram investigados separadamente os tratamentos: 
fotólise; foto-Fenton, na condição otimizada (2.500 mg L
-1
 de H2O2 + 40 mg L
-1
 de 
ferro); e H2O2 na concentração inicial de 2.500 mg L
-1
, sem e com a presença de 
radiação UV-Vis. Em seguida avaliou-se o emprego de fotocatálise e fotoeletrocatálise 
sob potencial de 1,5 V, bem como os tratamentos combinados foto-Fenton com 
fotocatálise e foto-Fenton com fotoeletrocatálise sob 1,5 V. As análises de carbono 
inicial da fração sólida (CIFS) e carbono final da fração sólida (CFFS) foram realizadas 
pela técnica de Análise Elementar (CHN). Os valores de carbono inicial (CIFL) e final 
(CFFS) presentes na fração líquida foram obtidos pela técnica do carbono orgânico total 
(COT). A elevada carga orgânica solúvel da BL resultou em altos valores de COT. 
Sendo assim, a massa de CIFL foi 15,27 mg, referente a 95 mL de solução de trabalho, 
correspondendo a uma concentração de 160,74 mg L
-1
. A Figura 26 apresenta o 
esquema representativo da sequencia esperimental realizada com a BL. 





Figura 26 – Esquema representativo dos processos de tratamento sequencial realizado 
com a BL. 
 
 
5.4.1. Tratamento da BL via fotólise, Fenton, H2O2 e H2O2 / UV-Vis 
 
Na Tabela 9 são apresentados os valores iniciais e finais de carbono da BL após 
os tratamentos de fotólise; foto-Fenton, na condição otimizada (2.500 mg L
-1
 de H2O2 + 
40 mg L
-1
 de ferro); e H2O2 na concentração inicial de 2.500 mg L
-1
, sem e com a 

















Tabela 9 – Análise comparativa de redução de massa e carbono mineralizado da BL 
após o tratamento com Fotólise, Fenton e H2O2, com e sem a presença de luz UV-Vis. 
Lâmpada de vapor de Hg de 80W, solução aquosa de 95 mL, 100 mg de BL, tempo de 2 











% de redução 










44,37 24,77 18,60 44,18  1,00 2,26  
3 
H2O2 2.500 mg 
L-1  
44,44 30,81 15,89 30,71  <LD <LD 
4 
 




44,26 33,96 8,33 23,27  1,97 4,46  
* <LD: abaixo do limete de detecção do equipamento 
 
O tratamento Fenton foi o que apresentou maior percentual de redução de massa 
da BL, 44,18%, Como comentado anteriormente, a atividade metabólica da levedura, 
em resposta aos tratamentos de degradação empregados, pode elevar a produção de 
carbono do meio reacional, desta forma, não há mineralização, pois a quantidade de 
radical hidroxila será menor que a quantidade de carga orgânica no meio. Embora o 
tratamento sob ação do H2O2 com luz UV tenha apresentado uma degradação um pouco 
inferior quando comparado aos demais tratamentos, a destruição da carga orgânica em 
fase líquida foi maior, favorecendo uma maior mineralização da carga orgânica do 
sistema. São apresentadas na Figura 27 as imagens de MEV da BL antes e após os 
tratamentos com fotólise, Fenton e H2O2 com e sem radiação UV-Vis. 
 




Figura 27 – Imagens comparativas de MEV da BL (a) sem tratamento e após passar 
pelos processos de degradação com (b) fotólise, (c) Fenton, (d) H2O2 2.500 mg L
-1
  e (e) 
H2O2/UV-Vis. Lâmpada de vapor de Hg de 80W, solução aquosa de 95 mL, 100 mg de 
BL, tempo de 2 h. 
 
 
De acordo com os dados de CFFL da Tabela 9 a ação da luz sob a BL resultou na 
conversão do carbono da fase sólida em líquido, mas não gerou nenhuma mineralização 
por parte do sistema. A ausência de EPS na Figura 27b pode ser devido ao tratamento 
não ter sido tão agressivo, para causar a lise celular, mas conseguiu degradar elevada 
quantidade de EPS. Comportamento similar é observado ao empregar apenas H2O2 









carga orgânica da solução é observada, embora a % de degradação da BL tenha sido 
baixa, em torno de 23%. Por isso é observado nas imagens de MEV uma estrutura 
celular muito similar a da BL não tratada, ou seja, uma matriz polimérica onde as 
leveduras estão presentes (Figura 27e). Já no tratamento Fenton, embora a carga 
orgânica em solução tenha aumentado, a % de redução de massa da BL foi alta, em 
torno de 44, 18%, valor muito próximo ao obtido para a BLL, diferenciando apenas na 
% de carbono mineralizado, em torno de 2,26% para a BL e 36,6% para a BLL. Esse 
comportamento condiz com o esperado uma vez que a BLL passou por um processo de 
lavagem e foi retirado grande quantidade de carga orgânica solubilizada, como descrito 
no item 5.1. 
 
5.4.2. Degradação da BL via foto-Fenton, fotocatálise e fotoeletrocatálise com 
potencial de 1,5 V e a combinação destes processos  
Os resultados de redução de massa da BL e mineralização da carga orgânica do 
sistema após os experimentos FF (2.500 mg L
-1





FTEC sob 1,5V e a combinação desses processos bem como o carbono inicial e final da 






















Tabela 10 – Análise comparativa da redução de massa e mineralização da carga 
orgânica da BL entre os processos de tratamentos otimizados, foto-Fenton (FF) com 
2.500 mg L
-1




, fotocatálise (FTC), fotoeletrocatalise (FTEC) 
com 1,5 V de potencial e a combinação destes (FF+FTC) e (FF+FTEC ). Lâmpada de 


















1 FF 44,39 18,48 7,82 58,39  18,10 40,79  
2 FTC 44,26 21,70 19,26 50,98  3,31 7,47  
3 FTEC 44,23 32,77 18,50 25,91 <LD <LD 
4 FF+FTC 44,33 5,29 1,82 88,01  37,21 83,95  
5 FF+FTEC 44,31 4,09 1,99 90,75  38,2 86,26  
* <LD: abaixo do limite de detecção do equipamento 
 
Quando submetida aos tratamentos de degradação otimizados com a BLL, a BL 
apresentou, para os tratamentos individuais (FF, FTC e FTEC – 1,5V), resultados de 
degradação semelhante aos encontrados na BLL. No entanto, o percentual de 
mineralização foram inferiores aos mesmos experimentos com a BLL, principalmente 
nos experimentos de FTC e FTEC. O que era esperado, devido à elevada quantidade de 
carga orgânica solúvel presente na BL, requerendo grande quantidade de radical •OH, 
para eliminação da carga orgânica tanto da fração sólida quanto da fração líquida. Desta 
forma, os processos de tratamentos individualizados tornam-se ineficientes para o 
tratamento de BL. Por sua vez, os tratamentos combinados, FF + FTC e FF + FTEC sob 
1,5 V, apresentaram percentuais de redução de massa e mineralização em torno de 85%. 
Os resultados de análise de carbono foram praticamente iguais entre os experimentos 
combinados.  




Observou-se nos experimentos com maiores percentuais de mineralização, 
menor carga orgânica presente na fração líquida, sendo maior no tratamento com FTC e 
menor nos tratamentos combinados. Desta forma, é possível inferir que os radicais •OH 
gerados na reação FTC e FTEC, reagiram preferencialmente com o carbono da fração 
sólida, aumentando assim o valor do CFFL. Por outro lado, a elevada quantidade de 
radicais •OH gerados nos tratamentos combinados, foram suficientes para reagir tanto 
com a fração sólida quanto com a fração líquida, diminuindo proporcionalmente a carga 
orgânica do meio reacional e consequentemente, elevando a taxa de carbono 
mineralizado. 
Na Figura 28 são apresentadas as imagens de MEV da BL antes e após os 
processos de tratamento FF, FTC e FTEC sob 1,5 V. 
  
Figura 28 – Imagens de MEV comparando a BL (a) antes do tratamento e após os 
tratamentos com (b) FF, (c) FTC, (d) FTEC sob 1,5 V. Lâmpada de vapor de Hg de 



























Como mostra a imagem de MEV da BL antes dos tratamentos empregados 
(Figura 28a) há um agregado de células de levedura numa matriz polimérica, devido à 
elevada quantidade de EPS e dos resíduos oriundos do processo de fermentação 
alcoólica, dificultando a visualização morfológica das leveduras. Após o tratamento 
com FF (Figura 28b), nota-se uma estrutura mais quebradiça da colônia de células. Os 
tratamentos da BL com FTC e FTEC (Figuras 28c e 28d, respectivamente) não 
apresentaram mudanças morfológicas entre si, sendo possível observar que parte do 
resíduo proveniente da indústria foi removido, restando células não lisadas mais EPS. Já 
nos tratamentos combinados, FF+FTC e FF+FTEC, não foi possível a identificação de 
células de levedura nem de resíduos de células lisadas. Tendo em vista que estes foram 
os tratamentos que apresentaram maior redução de carga orgânica, por volta de 85%, 
pode-se dizer a quantidade de carbono restante, foi insuficiente para detecção no MEV. 
O fato de a BL ter alcançado maiores eficiências na porcentagem de redução de 
massa e mineralização sob tratamentos FF+FTC e FF+FTEC em relação à BLL, pode 
estar vinculado à inativação inicial da levedura. Enquanto nos tratamentos com a BLL, a 
levedura foi lavada e manipulada de forma a sair do seu estado de dormência, nos 
tratamentos com a BL, isso não foi feito.  
Baseado nos resultados de viabilidade de degradação da BL (in natura) foi feito 
o estudo da degradação da BL após biossorção do corante azul de metileno (BLS). O 
estudo de biossorção do corante pela levedura foi feito pelo grupo de pesquisa 
coordenado pela Profa. Dra. Geórgia Labuto. Todo procedimento de preparo da BLS 
encontra-se descrito no item 4.7 do capítulo de Materiais e Métodos deste trabalho.  
 
5.5. Degradação da BL após a biossorção do corante Azul de Metileno (BLS) 
 
Serão apresentados neste tópico os resultados de degradação da carga orgânica 
da BL contendo o corante azul de metileno, após os tratamentos foto-Fenton na 
condição otimizada e a combinação deste processo com fotocatálise e fotoeletrocatálise 


























A Figura 30 apresenta a imagem das águas de lavagens de BLS em ordem 
sequencial, comprovando que o corante depositado e não adsorvido pode ser transferido 
novamente para a solução. Observa-se que inicialmente a BLS libera uma alta 
quantidade de corante na solução, que vai diminuindo para as lavagens subsequentes. 
Tal fato significa que há uma grande disponibilização de azul de metileno para a 
solução, aumentando a competição entre a degradação/mineralização do carbono 
proveniente da fração sólida e da fração disponibilizada em solução correspondente ao 
corante depositado e a própria BL, conforme apresentado no item 4.2.1. (Figura 5). 
 




Figura 30 - (a) Soluções resultantes da lavagem de BLS que denotam a transferência 
para a solução do corante azul de metileno depositado sobre o biossorvente para o meio 
aquoso. (b) Comparação da coloração entre a BL com a BLS. 
 
 
Na Tabela 11 são apresentados os resultados de carbono inicial e final na fração 
sólida e fração líquida do estudo de degradação da BLS, bem como os resultados de 
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Tabela 11 – Análise comparativa da redução de massa e mineralização da carga 
orgânica da BLS após os tratamentos otimizados, foto-Fenton (FF) com 2.500 mg L
-1
 de 




, FF+FTC e FF+FTEC. Lâmpada de vapor de Hg de 80W, 
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Observa-se que os tratamentos otimizados empregados na BL resultaram em 
valores expressivos de redução de massa e mineralização do resíduo sólido, 90,75% e 
86,26%, respectivamente.  Para BLS, o tratamento combinado FF+FTC (experimento 2) 
foi o que apresentou maior percentual de massa reduzida, 66,79%, e mineralização, 
61,79%, seguido pelo tratamento FF+FTEC e por último o FF. A redução das 
eficiências de redução de massa e de mineralização estão, provavelmente associadas, à 
presença do corante azul de metileno adsorvido e também depositado sobre a superfície 
do material e que foi novamente solubilizado quando BLS foi suspendida no meio 
reacional. 
A diferença da % de BLS degradada e/ou mineralizada entre os experimentos foi 
relativamente baixa. Já a quantidade de CFFL tem um comportamento decrescente em 
função da eficiência do tratamento. Isso sugere que à medida que o agente oxidante 
reage com a carga orgânica da fração sólida, aumenta o nível de carbono da fração 
líquida, propiciando uma competição entre o carbono da fração sólida, com o carbono 
solubilizado pelos radicais •OH, como comentado anteriormente.  
Apesar de não ter sido alcançado 100% de degradação da BLS, os resultados são 
promissores, tendo em vista o grau de dificuldade de tratamentos que proporcionem 
degradação e mineralização de resíduos sólidos.  




Na Figura 31 são apresentadas as imagens de MEV da BLS antes e após os 
tratamentos FF, FF+FTC e FF+FTEC sob 1,5 V. Ressaltando que devido à baixa 
quantidade de massa restante após o processo de degradação, não foi realizada a retirada 
do ferro solubilizado, a fim de garantir que houvesse massa suficiente para as análises 
de CHN e MEV. 
 
Figura 31 – Imagens de MEV da BLS (a) sem tratamento e após os tratamentos de 
degradação (b) FF, (c) FF+FTC, (d) FF+FTEC. Lâmpada de vapor de Hg de 80W, 
solução aquosa de 95 mL, 100 mg de BLS. 
 
 
A imagem de MEV da BLS antes do tratamento apresenta algumas células de 
levedura com EPS (Figura 31a), o que não é possível identificar nas imagens de MEV 
após os tratamentos empregados, devido à presença do corante aderido tanto nas células 
quanto no EPS. No entanto, observa-se após os três experimentos, uma estrutura mais 













Os processos oxidativos avançados mostraram ser uma alternativa viável para a 
degradação e mineralização da biomassa de levedura antes e após o processo de 
biossorção de corante têxtil. 
Dentre os tratamentos da BLL e BL empregando a fotólise, Fenton, foto-Fenton, 
H2O2 e H2O2/UV-Vis, o processo foto-Fenton foi o mais eficiente na redução de massa 
da levedura. A adição sequencial da concentração inicial de H2O2 durante o tratamento 
contribuiu de forma significativa para uma maior remoção da carga orgânica do sistema 
em relação à adição sequencial da concentração de ferro. Isso porque, quando em 
excesso, o Fe
2+
 compete com a matéria orgânica pelos radicais •OH e o os íons Fe
3+
 
tendem a reagir com o H2O2, resultando espécies como o radical HO2•, menos reativa 
que o •OH.  
O tratamento da BLL e BL com o sistema foto-Fenton resultou num percentual 
de mineralização em torno de 45%, em tempos de degradação de 2 h, com lâmpada de 
vapor de mercúrio de 80 W nas seguintes concentrações de H2O2 e Fe
2+





, respectivamente, e 100 mg de massa de levedura. A adição sequencial de 
H2O2 durante o processo de degradação, em intervalos de 15 min, resultou num 
aumento da taxa de carbono no sobrenadante, em decorrência da destruição da fase 
sólida da biomassa degradada, restando ao final da degradação, massa de células 
rompidas (lisadas). Já a adição de Fe
2+
 no meio do processo não teve efeito significativo 
na degradação da BLL, por haver o retorno deste ao meio reacional. A adição de 
concentrações maiores que 2.500 mg L
-1
 de H2O2 reduziram a taxa de degradação, por 
este ser um agente sequestrante de radical hidroxila (•OH), originando reações 
competitivas que produzem um efeito inibidor para a degradação do composto orgânico.  
 Com respeito aos tratamentos fotocatalíticos heterogenêos (FTC e FTEC), 
embora não se tenha evidências de uma lise celular, o tratamento fotocatalítico mostrou 
ser mais eficiente na redução da carga orgânica da BLL e BL em comparação com o 
tratamento via fotoeletrocatálise, com porcentagem de redução de massa em tono de 
46,5%, e porcentagem de mineralização inferior ao obtido com o processo foto-Fenton. 
Provavelmente, durante a fotoeletrocatálise, ocorreu uma atração das leveduras em 
direção ao eletrodo formando uma camada de levedura próxima ao óxido nanotubular 
que impediu a penetração da luz UV-Vis sobre a superfície do eletrodo e 




consequentemente, a formação do radical •OH. Dentre os potenciais avaliados no 
tratamento fotoeletrocatalítico, o potencial de 1,5 V foi o que apresentou o melhor 
resultado de degradação, possivelmente devido à eletrocussão da BLL, dando lhe uma 
aparência rugosa, indicando uma pré-lise celular. O percentual de conversão da matéria 
orgânica a CO2 e água é aumentado quando há a combinação do processo foto-Fenton 
seguido do tratamento fotocatalítico, empregando catalisador nanotubular de TiO2, 
alcançando redução de massa e mineralização por volta de 85% na BL, em 6 h de 
tratamento.  
O tratamento da BLS apresentou uma redução de eficiência nos percentuais de 
redução de massa e mineralização da carga orgânica, devido ao acréscimo de matéria 
orgânica ao sistema de degradação proveniente do corante. O tratamento combinado 
FF+FTC foi o que apresentou maior percentual de massa reduzida, 66,79%, e 
mineralização, 61,79%, para a BLS. Os resultados de degradação do resíduo sólido com 
o corante adsorvido mostram-se promissores, em vista da complexidade de tratamento 
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